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Cette  thèse  traite de  l’influence des  caractéristiques physico‐chimiques des  sols et des  sources de 
contamination  sur  le  transfert  et  la  biodisponibilité  des métaux  du  sol  chez  l’escargot  Cantareus 
aspersus,  espèce  inféodée  au  sol  et  vivant  à  l’interface  sol‐plante‐air. Une  part  importante  de  la 
thèse  repose  sur une approche  in  situ visant à appréhender  l’importance des  caractéristiques des 










La  première  (A)  présente  les  contaminants  étudiés,  à  savoir  les métaux  (leurs  origines  et 
mobilité au sein des sols), les approches actuelles d’évaluation des risques liée aux métaux présents 
dans  les sols et  les méthodes d’évaluation de  leur biodisponibilité. Cette première partie présente 
également l’organisme bioindicateur utilisé au cours de ce travail : l’escargot Cantareus aspersus. Elle 
expose également les méthodes et les outils biologiques et mathématiques originaux développés au 
cours  de mon master  (l’étude  ayant  servi  de  base  de  travail  pour  cette  thèse  est  présentée  en 
Annexe 1) pour  l’étude  cinétique des  transferts.  Sur  la base de  cet état des  connaissances et des 
lacunes identifiées,  les objectifs de la thèse sont définis en fin de cette première partie. 
 





Le  second  est  consacré  à  une  étude  statique  de  la  biodisponibilité  (accumulation  après  28  jours 
d’exposition)  et  aux  paramètres  des  sols  la modulant.  Les  objectifs  sont  de  poser  les  bases  d’un 











comme  unique  source  de  contamination  et  à  déterminer  si  la  biodisponibilité  des métaux  pour 
IV 
 




chapitres.  Elle  fait  le  bilan  de  la  contribution  de  cette  étude  à  la  recherche  en  écotoxicologie  et 
restitue  l’ensemble de ces apports dans  le contexte global de  l’évaluation des  risques de  transfert 
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I.1.b.  Influence  des  caractéristiques  des  sols  et  des  sources  de  contamination  sur 
l’accumulation et la biodisponibilité des métaux ................................................................ 134 























Tableau  1 :  Contribution  des  différentes  sources  à  l'enrichissement  moyen  annuel  des  terres 
émergées en ETM (Feix and Wiart, 1998). ...................................................................................... 4 






land  use,  total  content  of metal  elements  (Metal‐tot, mg/kg,  ICP MS),  total  content  of  PAHs 
(PAH‐tot,  mg/kg,  GC‐ECD),  total  content  of  OPs  (OP‐tot,  mg/kg,  GC‐ECD),  total  content  of 
Herbicides  (Her‐tot, mg/kg, HPLC‐MS/MS),  texture, soil  types and Description.Texture: Silt  (Si), 
Silty clay Loam (SiCL), Loam (L), Silty Loam (SiL), Loamy Sand (LSa), Sand (Sa), Sandy clay Loam 
(SaCL),  Loamy  clay Sand  (LCSa), Clay  sandy  Loam  (CSaL), Clay  sand  (CSa). Soil  type  (Baize and 
Girard,  2008):  Antroposol  (AN),  Fluvisol  Redoxisol  carbonated  (FV),  Brunisol  Redoxisol  (BR), 
Fluviso (FU), Brunisol (B), Technosol (Tec), Luvisol (LU), Neo‐Luvisol (NLU), Stony Fluvisol (SFU), 




of  concentrations  of metals  in  snail  viscera  exposed  in microcosms  for  28  days.  Bold  values 
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Metaleurop du programme Bioindicateurs pendant 28  jours avec (i)    les concentrations totales 
en métal du sol, (ii) les concentrations totales en métal du sol couplées aux paramètres physico‐












Figure  1:  Contribution  des  activités  provoquant  une  contamination  des  sols  en  Europe  (source : 
European Environment Agency, 2006). ........................................................................................... 3 








Figure  8  :  Méthodes  d’évaluation  de  la  biodisponibilité  :  relations  conceptuelles  entre  tests 
chimiques,   biologiques et bioaccumulation  (Harmsen, 2007). Réponses des  tests chimiques et 
biologiques en fonction de  la concentration totale. Zone A :  le contaminant est détecté, mais  il 
n’y a pas d’effet détectable. Zone B  :  les  courbes dose‐réponse  sont parallèles pour  les  tests 
chimiques  et  biologiques,  alors  le  test  chimique  constitue  un  substitut  utile  aux  essais 
biologiques,  il est représentatif des réponses biologiques (accumulation ou effets). Zone C :  les 




à  un  environnement  contaminé.  Le  trait  vertical  rouge  en  pointillé  représente  une mesure 
ponctuelle  des  concentrations  internes  en  ETM  à  un  temps  t.  adapté  de  Gimbert  (Gimbert, 
2006). ............................................................................................................................................. 21 
Figure  10  :  Représentation  schématique  d'un modèle  à  un  compartiment.  Ci  est  la  concentration 







la  disponibilité  environnementale  estimée  par  une  méthode  chimique  (Cx)  et  du  taux 




(accumulation  et  flux).  (2)  Détermination  de  l’influence  des  paramètres  du  sol  sur  la 
biodisponibilité des métaux.  (3) Quantification de  la  contribution de  la  source plante et de  la 
source  sol à  la biodisponibilité des métaux.  (4) Relation entre biodisponibilité des métaux  (en 
terme  de  flux  d’assimilation)  et    disponibilité  environnementale  (estimée  via  des  mesures 
chimiques)  (  k1 :  taux  d’absorption  (kgsol.kg MSesc‐1.j‐1  ou  L.kg MSesc‐1.j‐1),  paramètre  cinétique 
XVII 
 












Figure  19:  Localization  of  the microcosms  on  the  plots  of  the  BioREco  site. OG:  organic  farming 
system,  LI:  low  input  system,  CV:  conventional  system,  GD:  “Golden  Delicious”  cultivar,  A: 
“Ariane” cultivar. A blue cylinder represents a microcosm. ......................................................... 44 
Figure  20:  Snails  exposure  in microcosms  on  the  plots  of  the  BioREco  site.  OG:  organic  farming 
system,  LI:  low  input  system,  CV:  conventional  system,  GD:  “Golden  Delicious”  cultivar,  A: 
“Ariane” cultivar. ........................................................................................................................... 45 
Figure 21:  Localization of  the microcosms on  the plots of  the Thil  site.  SMP:  Shallow Mouldboard 
Ploughing, RT: Reduced Tillage, ST: Superficial Tillage, MP: Traditional Mouldboard Ploughing. A 
blue cylinder represents a microcosm. ......................................................................................... 46 
Figure 22:  Snails  exposure  in microcosms on  the plots of  the  Thil  site.  SMP:  Shallow Mouldboard 
Ploughing, RT: Reduced Tillage, ST: Superficial Tillage, MP: Traditional Mouldboard Ploughing. 47 
Figure 23: Snails exposure in microcosms on the plots of the forest site. ............................................ 48 
Figure 24:  Localization of  the microcosms on  the plots of  the Auzon  site. CtW:  control woodland, 
CtWH:  control  woodland  hedge,  COWa:  contaminated  wasteland,  CoWH:  contaminated 
woodland hedge, CoWW, contaminated wet woodland, CoW: contaminated woodland. A blue 
cylinder represents a microcosm. ................................................................................................. 49 
Figure 25:  Snails  exposure  in microcosms on  the plots of  the Auzon  site. CtW:  control woodland, 
CtWH:  control  woodland  hedge,  COWa:  contaminated  wasteland,  CoWH:  contaminated 
woodland hedge, CoWW, contaminated wet woodland, CoW: contaminated woodland. .......... 50 
Figure  26:  Localization  of  the microcosms  on  the  plots  of  the  SHSE  site.  LCV:  low  level  of  cover 
vegetation,  ICV:  intermediate  level of cover vegetation, HCV: high  level of cover vegetation. A 
blue cylinder represents a microcosm. ......................................................................................... 51 
Figure  27:  Snails  exposure  in microcosms  on  the  plots  of  the  SHSE  site.  LCV:  low  level  of  cover 
vegetation, ICV: intermediate level of cover vegetation, HCV: high level of cover vegetation. ... 52 
Figure 28: Localization of  the microcosms on  the plots of  the Metaleurop site. R: reference, L:  low 
metal  contamination,  I:  intermediate metal  contamination, H:  high metal  contamination, W: 
woodland, A: arable. A blue cylinder represents a microcosm. .................................................... 53 
Figure 29: Snails exposure  in microcosms on  the plots of  the Metaleurop site. R:  reference, L:  low 
metal  contamination,  I:  intermediate metal  contamination, H:  high metal  contamination, W: 
woodland, A: arable. ...................................................................................................................... 54 






Figure  32:  Sites  localization of  the Bioindicators program. Red:  industrial  sites,  yellow:  farm  sites, 
green: forest sites (RENECOFOR). http://ecobiosoil.univ‐rennes1.fr/ADEME‐Bioindicateur/ ...... 60 




Auzon  and  SHSE  sites.  Each  data  point  represents  an  individual  snail.  a:  assimilation  flux;  k2: 
excretion  rate; Csn(28): metal concentration  in  snail viscera after 28 days of exposure; ns: not 
significant. ...................................................................................................................................... 81 
Figure  35:  Comparison  of  accumulation  in  snail  viscera  after  28  days  of  exposure  (Csn(28))  and 
assimilation flux (a) with total soil metal concentration and CaCl2‐extracted metal concentration 








weight  basis.  The  curve  represents  the  accumulation  kinetic.  Each  data  point  represents  an 
individual snail. .............................................................................................................................. 99 
Figure  38:  Decision  tree  to  select  a  chemical  method  to  assess  and  predict  bioavailability.  EA: 
environmental availability, EB: environmental bioavailability .................................................... 112 
Figure 39 : Accumulation kinetics of Cd in C. aspersus snails exposed to soils G and K. Each data point 
represents  an  individual  snail.  ns:  not  significant;  a:  assimilation  flux  (mgmetal.kgsn‐1.d‐1);  k2: 
excretion  rate  (d‐1),  [Cd]28days:  Cd  concentration  in  snails  viscera  after  28  days  of  exposure 
(mgmetal.kgsn‐1). .............................................................................................................................. 113 
Figure 40: Accumulation kinetics of Pb in C. aspersus snails exposed to soils D and E. Each data point 
represents  an  individual  snail;  a:  assimilation  flux  (mgmetal.kgsn‐1.d‐1);  k2:  excretion  rate  (d‐1), 
[Pb]28days: Pb concentration in snails viscera after 28 days of exposure (mgmetal.kgsn‐1). ............. 114 
Figure 41: Accumulation kinetics of Zn in C. aspersus snails exposed to soils C and K. Each data point 
represents an  individual  snail; a: assimilation  flux  (mgmetal.kgsn‐1.d‐1);  k2: excretion  rate  (d‐1), 
[Zn]28days: Zn concentration in snail viscera after 28 days of exposure (mgmetal.kgsn‐1). ............... 114 
Figure 42: Comparison of calculated and measured assimilation fluxes (a, mgmetal.kgsn‐1.d‐1) of Cd, Pb 
and  Zn  of  snails  after  28  days  of  exposure  using  the  predicted  equations  of  environmental 





















































































cette  exploitation  a  permis  un  fort  développement  économique,  elle  a  été  à  l’origine  d’une 
dégradation de notre environnement  via une  chute de  la biodiversité et de  la qualité des milieux 
naturels. Il a été identifié que l’industrialisation, l’agriculture intensive et l’expansion démographique 
(Figure 1) de ces dernières années ont conduit à un dysfonctionnement des  sols  se  traduisant par 
une diminution de la biodiversité ainsi que d’une diminution de la dégradation des polluants dans les 
sols. Parmi  le grand nombre de polluants menaçant  les  sols,  les métaux  jouent un  rôle  important 





ne représentent que 0,6% du  total des éléments. Leur dénomination de  trace est due à  leur  faible 
concentration  qui  n’excède  généralement  pas  1000 mg.kg‐1  naturellement  dans  les  sols  (Alloway, 
1995; Baize, 1997). Parmi ces ETM on peut citer  le cadmium  (Cd),  le chrome  (Cr),  le cuivre  (Cu),  le 
plomb (Pb),  le zinc (Zn) qui se classent dans  la catégorie des métaux et  l’arsenic (As) et  l’antimoine 
(Sb) qui se classent parmi les métalloïdes. Une classification des ETM a été proposée par Nieboer et 
Richardson  (Nieboer  and Richardson,  1980) qui  les  scinde  en  trois  classes  selon  leur  affinité  avec 
certains  ligands :  les  ligands oxygénés (classe A),  les  ligands azotés ou soufrés (classe B) ou pour  les 
deux  types  de  ligands  (classe  intermédiaire).  Cette  classification  a  permis  une  meilleure 
compréhension des mécanismes de stockage et d’excrétion des ETM par les organismes.  







par  trois  des  rejets  de  métaux  tels  que  le  Pb  ou  le  Cu  (INERIS,  2006).  Les  principales  sources 
anthropiques  de métaux  sont  l’agriculture  avec  par  exemple  l’utilisation  de  l’arséniate  de  plomb 
comme insecticide (Girard et al., 2005 ; INERIS, 2010), la pollution urbaine due au trafic routier et à 



























Cd  Pb  Cu  Zn 
Total (103 t)  20  382  216  760 
Déchets agricoles  20%  12%  55%  61% 
Déchets urbains  2%  19%  28%  20% 
Engrais  37%  10%  1%  1% 
Retombées atmosphériques  40%  68%  16%  18% 
 
La préoccupation  liée  à  la présence de  ces métaux dans  les  sols  est  en  grande partie due  à  leurs 









Il  y  a  encore  quelques  dizaines  d’années,  la  pollution  des  sols  était  perçue  comme  la  résultante 
d’accidents  ponctuels  avec  de  possibles  conséquences  sur  la  santé  humaine  et  l’environnement. 
Cependant,  quelques  noirs  épisodes  environnementaux  (Love  canal,  Minamata…)  ont  alerté  les 
politiques  publiques.  Suite  à  ces  événements,  un  contrôle  maximum  des  risques  ainsi  qu’un 
enlèvement ou confinement complet de la pollution fut demandé par les pouvoirs publics. Les Etats‐
Unis ont ainsi  créé  le programme  Superfund qui  vise à  identifier  les  sites de déchets abandonnés 
potentiellement dangereux.  Il permet à  l’Environmental Protection Agency  (EPA) de dépolluer  ces 
sites  ou  de  contraindre  les  responsables  des  pollutions  à  prendre  en  charge  les  opérations  de 
dépollution.  
En 1994, un forum commun aux états membres de l’Union Européenne (UE) et l’Agence Européenne 
de  l’Environnement (AEE) se fixait comme objectif de coopérer dans  la  lutte contre  les sites pollués 
en centralisant  les techniques et pratiques pour  leur réhabilitation. Lors de  leur première réunion à 
Bonn  (Allemagne),  la  recommandation  de  la  création  d’un  projet  européen  sur  l’évaluation  des 
risques des sites contaminés s’est traduit par l’action concertée CARACAS (Concerted Action for Risk 
Assessment for Contaminated Sites in Europe). Ce travail a été centré sur sept domaines thématiques 
dont  celui  des  méthodes  d’évaluation  des  risques  écologiques  et  celui  des  comportements  et 
transport des polluants dans les sols.  
Aujourd’hui,  la  pollution  des  sols  n’est  plus  le  seul  critère  de  leur  gestion.  En  effet,  les  diverses 
menaces pesant sur la qualité des sols influencent en grande partie la politique de gestion des sites 
et  sols  pollués  (Commission  of  the  European  communities,  2006).  Cependant,  tous  les  pays 
européens  n’ont  pas  développé  de  législation  spécifique  en  matière  de  sols  contaminés.  Par 
exemple, le Code de l’Environnement et ses articles relatifs à la gestion des installations classées sont 
les  seuls  documents  en  vigueur  en  France  (Guide  relatif  aux  "  Modalités  de  gestion  et  de 
réaménagement des  sites pollués  ",  (INERIS, 2007)) alors que par exemple  la Belgique  s’est dotée 

















santé  publique  du  fait  de  leur  persistance,  de  leur mobilité  et  leur  toxicité  (Commission  of  the 
European  communities,  2006;  INERIS,  2006).  Afin  d’évaluer  l’impact  de  leur  présence  dans 
l’environnement  tant  sur  les  écosystèmes  que  sur  l’homme  et  pour  préserver  les  milieux,  des 
procédures d’évaluation des risques ont été mises en place. 
L’ERE est une procédure qui tente de calculer ou d’estimer  le risque pour une cible (organisme, un 
système  ou  une  sub‐population)  engendré  suite  à  l’exposition  à  un  ou  plusieurs  agent(s),  et  en 




soient  transparentes  et  scientifiquement  fondée    pour  étayer  le  processus  de  prise  de  décisions. 
L’ERE peut se faire par une approche substance (analyse des substances prises individuellement) qui 
consiste à déterminer la relation entre l’exposition prévue et les effets défavorables. Cette approche 
comporte  quatre  étapes  principales,  à  savoir  (i)  l’identification  du  danger,  (ii)  l’évaluation  de  la 
relation  dose‐réponse  ou  la  caractérisation  du  danger,  (iii)  l’évaluation  de  l’exposition  et  (iv)  la 
caractérisation  du  risque  (IPCS,  2004).  Concrètement,  pour  une  approche  substance,  la 
caractérisation  du  risque  se  fait  en  général  par  comparaison  des  PNEC  (Predictive  No  Effect 
concentration :  concentration  prévue  sans  effet)  et  des  PEC  (Predictive  environmental 
concentration :  concentration  prévisible  dans  l’environnement)  dans  chacun  des  compartiments 
concernés. Si le ratio PEC/PNEC est inférieur à 1 alors la pollution ne présente aucun risque pour les 
organismes. L’ERE se base donc sur des données expérimentales grâce auxquelles sont déterminées 




base  sur  la  mesure  des  effets  (effets  toxicologiques,…)  sur  les  organismes  d’une  source  de 
contamination complexe multicontaminées (sol, effluent, sédiment…). Plus concrètement, des essais 
écotoxicologiques  sur des gammes de dilution de  la matrice  sont  réalisés. Cette approche permet 
d’appréhender  les  interactions  ainsi  que  les  transferts  de  l’ensemble  des  contaminants  aux 
organismes.  
En France, la démarche d’interprétation de l’état des milieux (IEM) est basée sur ces deux approches 
associées  à  une  approche  site  spécifique  (IEM,  2007).  Cet  outil,  axé  sur  la  santé  humaine,  vise  à 
déterminer si l’état d’un site est en accord avec l’usage que l’on souhaite en faire grâce à une grille 
de  calcul qui  se base  sur  les  concentrations en  contaminant dans différentes  sources d’exposition 
(sol,  air  et  alimentation),  l’exposition  (quantité  de  contaminant  ingérée)  et  sur  les  valeurs 
toxicologiques  de  référence  (VTR)  du  ou  des  contaminants  étudié(s).  De  cette  grille  ressort  un 






réalité.  En  effet,  la mobilité  ainsi  que  le  transfert  des métaux  sont modulés  par  de  nombreuses 
variables comme  les paramètres des sols  (Sterckeman et al., 2004) qui ne sont pas pris en compte 
dans l’IEM.  
Dans  le  but  d’intégrer  les  facteurs  de  variation  des  transferts  et  d’élargir  le  nombre  d’items 
considérés dans l’ERE, l’approche écologique peut être utilisée. Elle permet de caractériser les effets 
d’une  pollution  sur  les  communautés  et  les  populations  via  des  mesures  de  diversité  de 
communautés ou de structure des populations  in situ. L’approche écologique comporte également 
des  études  de  biosurveillance  qui  constituent  un  bon  complément  aux  approches  substance  et 
matrice. Ces études visent à évaluer le potentiel dangereux d’un ou plusieurs polluant(s) en fonction 
du temps et de l’espace sur des organismes cibles. La biosurveillance met en jeu des bioindicateurs, 
organismes  servant  à  identifier  la  présence  ou  l’effet  d’un  polluant  (Markert,  2007).  Ces 
bioindicateurs  sont  donc  des  outils  de  mesure  de  la  qualité  de  l’environnement  et  sont 
complémentaires  aux  mesures  physico‐chimiques  (Fairbrother  et  al.,  2007).  De  plus,  la 
biosurveillance  permet  de  détecter  des  pollutions  quand  les  capteurs  peuvent  rester  insensibles. 
Parmi  les  bioindicateurs,  deux  catégories  peuvent  être  distinguées (Figure  3)  :  les  bioindicateurs 
d’accumulation permettant d’évaluer une exposition aux polluants et  les bioindicateurs d’effets qui 








‐ La  bioindication  passive :  elle  utilise  des  organismes  polluo‐sensibles  autochtones  qui 
pourront alerter lors d’un événement de pollution. La surveillance de ces indicateurs permet 
de  révéler  une  pollution  parfois  non  identifiée  lors  d’étude  d’ERE  basée  sur  les 
concentrations sans effets observées. 
‐ La bioindication active : elle correspond à  l’introduction  (encagement  in  situ) d’organismes 
au  passé  biologique  connu  (espèce,  âge,…)  dans  un  environnement  en  conditions 





A  l’heure  actuelle,  il  existe  un  besoin  de  définir  des  batteries  d’indicateurs  pour  identifier  et 
quantifier  les perturbations du sol et  leurs  impacts sur  les écosystèmes. Le sol étant une ressource 
essentielle pour  les sociétés humaines et  les écosystèmes,  les secteurs économiques et  les acteurs 
publics ont besoin d’outils de caractérisation et d’évaluation des risques environnementaux basés sur 
les  propriétés  biologiques  du  sol.  Des  travaux  sont  en  cours  pour  répondre  à  ces  attentes 
(http://www2.ademe.fr/servlet/KBaseShow?sort=‐1&cid=96&m=3&catid=10143).  En  effet,  les 
indicateurs  classiquement  utilisés  reposent  essentiellement  sur  des  propriétés  physiques  et 
chimiques  du  sol  alors  que  les  paramètres  biologiques  intègrent  l’ensemble  des  stress 
environnementaux (Commission of the European communities, 2006; Bispo et al., 2009). C’est pour 
répondre à cette demande que le programme ADEME « Bioindicateurs de la qualité des sols » a vu le 
jour  (http://ecobiosoil.univ‐rennes1.fr/ADEME‐Bioindicateur/).  Suite  à  une  première  phase  de  ce 
programme (Bio 1, 2004‐2008) ayant pour but de développer et de tester des batteries d’indicateurs, 
l’objectif de  la seconde phase  (Bio2) est de mettre en œuvre sur des sites ateliers communs  (sites 
agricole,  forestier et  industriel)  les outils biologiques  sélectionnés  lors de  la première phase et de 
valider  leur  utilisation  en  fonction  de  la  problématique  étudiée  (surveillance,  caractérisation 
biologique, étude de  risques…). Parmi  les problématiques étudiées,  le programme Bio2  s’intéresse 
notamment aux contaminations des sols par les ETM (Gis Sol, 2011) et plus particulièrement à ceux 
étudiés  dans  le  programme  RMQS  (Réseau  de Mesures  de  la Qualité  des  Sols,  (Villanneau  et  al., 
2008).  Cette  seconde  phase  intègre  de  nombreux  bioindicateurs  passifs  (communautés 
microbiennes,  végétaux,  divers  invertébrés  dont  collemboles,  nématodes,  vers  de  terre, 
micromammifères)  ainsi  qu’un  bioindicateur  utilisé  en  bioindication  active :  l’escargot  Cantareus 
aspersus. 
 
Approche  substance  et  approche  matrice  et  contamination  des  sols  alimentent  actuellement 
l’évaluation  des  risques  environnementaux  (ERE)  via  l’interprétation  de  l’état  des milieux  (IEM). 
Cependant,  cette  approche  de  l’ERE  n’intègre  pas  les  mécanismes  modulant  les  transferts  de 











Coeurdassier et al., 2010), notre  laboratoire s’est  focalisé sur  le développement d’un bioindicateur 
présent à l’interface sol‐plante‐atmosphère, l’escargot petit gris (Cantareus aspersus = Helix aspersa). 














appelé  escargot  de  jardin  ou  escargot  Petit  gris.  C'est  une  espèce  ubiquiste  qui  s'adapte  à  des 
milieux, des sols et des climats variés et s'accommode  très bien de milieux  fortement anthropisés, 
mais  semble  cependant  préférer  les milieux  ouverts.  L’escargot  est  très  répandu  en  Europe,  en 
particulier dans les régions méditerranéennes et océaniques. Il peut être considéré comme une peste 
dans  les  jardins.  On  le  retrouve  également  dans  les  dunes,  les  bois,  les  rochers,  les  haies mais 
également dans  les zones cultivées (Kerney et al., 2006). Leur coquille, dextre, est de couleur brun‐
jaunâtre avec un diamètre  variant de 20 à 35 mm et une hauteur de 25 à 40 mm. Deux  grandes 
parties sont distinguées  :  le pied et  les viscères  (Figure 4). Les viscères correspondent aux organes 
situés à l’intérieur de la coquille et comprennent le rein, l’hépatopancréas (site prinicipal de stockage 











et  l’hibernation  de  cette  espèce  sont  provoquées  par  des  températures  supérieures  à  15°C 






subadultes  jusqu’à 8‐9 g.  Lorsque  les escargots atteignent  la  taille adulte après environ 4 mois de 
croissance en conditions contrôlées favorables, ils se bordent (phénomène caractérisé par le bord de 
la coquille qui s’incurve et par un épaississement du bord du manteau). La croissance de  la coquille 
s’arrête alors, du moins en  longueur, et  les escargots, devenus adultes,  terminent  leur maturation 
sexuelle et deviennent aptes à se reproduire.  
En milieu naturel,  la croissance est beaucoup plus  longue et dure de 1 à 2 ans selon  les conditions 
climatiques. La durée de vie en milieu naturel est en moyenne de 6 à 7 ans. La reproduction de C. 
aspersus en milieu naturel  a  lieu de mai  à mi‐septembre. Chez  ces hermaphrodites protandres  la 
fécondation  est  réciproque  par  échange  de  spermatophores  entre  les  2  partenaires,  certains 




1  voire  2 mois  lorsque  les  conditions de  l'environnement  sont défavorables.  La ponte peut durer 
jusqu’à 36 heures. Les œufs (entre 80 et 130) sont déposés dans une cavité creusée à quelques cm 
sous  la  surface  du  sol,  cavité  qui  est  ensuite  rebouchée.  L'incubation  dure  de  12  jours  à  20°C  à 
environ  22  jours  à  15°C.  Le  nombre moyen  de  ponte  par  reproducteur  est  de  1,3  et  le  nombre 
d'infantiles produits est de 75 à 85 (Madec, 1983). 
Son  régime  alimentaire  n’est  pas  spécialisé  et  l’escargot  s’adapte  en  fonction  des  plantes  qui 
colonisent le milieu (Chevalier et al., 2001). Le sol fait également partie de son alimentation et peut 
influencer  sa  croissance  (Gomot  et  al.,  1989). Des  sols pauvres  en  calcium peuvent  constituer un 




















mg Zn.kg‐1 dans  la nourriture), peut engendrer un empoisonnement de  leur prédateurs  (Laskowski 
Quantité totale en polluant dans le sol









Brun: phase solide du sol







comme  les  oiseaux  (grive),  les  petits  mammifères  (musaraigne,  hérisson),  les  reptiles  (lézard, 
couleuvre), que des invertébrés, comme les carabes, les vers luisants et les limaces (Chevallier, 1992; 
Barker, 2004). Staikou et Lazaridou‐Dimitriadou (Staikou and Lazaridou‐Dimitriadou, 1989) soulignent 
leur  rôle  dans  les  transferts  de  matière  et  d'énergie  depuis  les  producteurs  vers  les  niveaux 
trophiques  supérieurs.  Ceci  qui  suggère  une  implication  potentielle  des  gastéropodes  dans  le 
transfert  des  polluants métalliques  le  long  des  chaînes  trophiques  (Beeby,  1985;  Laskowski  and 
Hopkin, 1996). L’homme consomme également  l’escargot Petit Gris dont  lachair est très appréciée, 







biodisponibilité  prend  tout  son  intérêt  car  sa  mesure  permet  de  caractériser  la  capacité  d’un 
organisme à assimiler un  contaminant. On peut alors observer et modéliser des accumulations de 







sur  le  transfert  de  métaux  du  sol  aux  escargots  n’a  jamais  été  étudiée  alors  que  ce  sont  ces 
paramètres qui modulent la mobilité des métaux  







La  biodisponibilité  est  un  concept  permettant  de  caractériser  l’exposition  d’un  organisme  à  un 
contaminant et donc un risque de transfert de contaminants d’un compartiment de la biosphère aux 









En  2003,  Peijnenburg  et  Jager  (Peijnenburg  and  Jager,  2003b)  définissent  le  pool  biodisponible 
comme étant la part de la quantité totale d’un ETM présent dans un compartiment environnemental 




ingestion  de  nourriture  (voie  digestive).  La  biodisponibilité  décrit  les  processus  complexes 
d’assimilation, de séquestration et d’excrétion des ETM dans un organisme qui sont modulés par les 
propriétés  des  ETM  considérés  (métal  essentiel  ou  non,  spéciation…),  les  propriétés  physico‐











La  disponibilité  environnementale  décrit  l’ensemble  des  processus  physico‐chimiques  qui 
conditionnent la répartition du polluant entre les différentes phases du sol (phases solide et liquide). 




édaphiques),  ainsi  qu’à  chaque  ETM  (selon  ses  caractéristiques  intrinsèques)  et  possède  une 









Le  principal  facteur  qui  influence  la  disponibilité  environnementale  des  ETM  du  sol  est  leur 
spéciation. Elle va grandement conditionner la localisation et la mobilité des ETM dans les sols.  
 Spéciation des ETM dans les sols 
La  spéciation définit  l’état de valence d’un élément ou  son association avec  les constituant du  sol 
(Denys et al., 2009b; Caboche et al., 2010). La répartition des ETM entre  les différents constituants 
d’un sol va dépendre de  leurs caractéristiques  intrinsèques  (masse, charge,  rayon atomique). Ainsi 
chaque ETM va avoir des affinités particulières avec les différents constituants du sol (Tableau 2). Ces 
affinités vont définir les sites de fixation des ETM au sol et implicitement leur mobilité. La spéciation 





sols et  incidemment  leur transfert aux organismes (Bur, 2008; Pareuil et al., 2008). Par exemple,  la 






























































mobiles  et  disponibles.  Cependant,  l’érosion  et  la  dégradation  de  ces  minéraux 
engendrent un relargage des métaux dans le sol. 
‐ Le  complexe  argilo‐humique :  c’est  une  association  de minéraux  argileux  et  de macro 
molécules  organiques  possédant  de  fortes  capacités  de  rétention  des  ETM.  Ses 
propriétés  chimiques  de  surface  particulières  permettent  le  piégeage  des  ETM  sous 
forme échangeable (McBride, 1995). Les différents types d’argile et de matière organique 
(MO)  qui  composent  ce  complexe  font  varier  la  CEC  modulant  la  mobilité  et  les 
migrations d’ETM  au  sein du  sol.  En  effet, MO  et  argile offrent de nombreux  sites de 
liaison pour  les métaux  grâce  à  leurs  charges négatives. Ainsi  les métaux  sous  formes 
cationiques (Cd2+, Pb2+, Cu2+, Zn2+…) vont se fixer de manière réversible sur  la MO et  les 
argiles  (Bradl, 2004). Cependant, cette  fixation des métaux est dépendante du  type de 
MO et d’argile.  Il a par exemple été démontré que parmi  les argiles,  la montmorillonite 
fixe  plus  efficacement  les  métaux  que  la  kaolinite  (Bhattacharyya  and  Gupta,  2008; 
Giacomino et al., 2010). Quant à  la MO des sols, elle a des conséquences variées sur  la 
mobilité, la solubilité ainsi que la biodisponibilité des métaux (Impellitteri et al., 2002). Il 
a été démontré que  la  taille de  la MO a une nette  influence sur  sa capacité à  fixer  les 
métaux  (Quenea et al., 2009). Ainsi, plus  la  taille de  la MO est  faible, plus  la  force de 
fixation et donc de rétention des métaux sera forte (Labanowski et al., 2007). Cependant, 
la  MO  présente  sous  forme  soluble,  de  par  ses  propriétés  de  complexation,  peut 
favoriser  la mobilité des métaux en augmentant  leur concentration dans  la solution du 
sol (Girard et al., 2005 ). 






















ainsi que  la mobilité des métaux dans  les sols (Douay et al., 2009). Même si  la concentration totale 
en  ETM  dans  les  sols  est  encore  utilisée  majoritairement  lors  de  l’ERE,  de  nombreux  auteurs 
préconisent  l’estimation du pool disponible  (fraction d’un contaminant dans  le sol potentiellement 
transférable  aux  organismes)  lors  d’étude  de  biodisponibilité  (Frische  et  al.,  2003;  Janssen  et  al., 
2003;  Lanno  et  al.,  2004;  Pueyo  et  al.,  2004;  Gupta  and  Sinha,  2007;  Berthelot  et  al.,  2008). 
Cependant, un des objectifs de  la mesure de  la disponibilité environnementale est de savoir si une 
mesure  chimique  permettrait  de  s’affranchir  de  mesures  biologiques  pour  déterminer  la 
biodisponibilité  des  métaux  pour  les  organismes  dans  l’ERE.  A  terme  et  dans  l’affirmative,  les 





HCl  ou  le  HNO3  (Tipping  et  al.,  2003),  des  extractants  organiques  comme  le  DTPA  ou  l’EDTA 
(Manouchehri et al., 2006; Santos et al., 2010) ou par des extractions séquentielles utilisant plusieurs 
extractants  dans  le  but  d’identifier  les  principales  phases  du  sol  porteuses  de métaux  (Scheifler, 
2002).  Ces  différentes  méthodes  d’extraction  d’ETM  dans  les  sols  tentent  de  prédire  la 
biodisponibilité des ETM tant chez  les végétaux que chez  les animaux et certains pays d’Europe ont 








L’avantage de  toutes  ces méthodes  est  la possibilité d’estimer  les différentes  fractions du  sol qui 
entreraient  en  jeu  dans  l’étude  de  la  biodisponibilité.  Grâce  aux  extractants  chimiques,  on  peut 
tenter de  simuler  le pool disponible du  sol  (Scheifler, 2002) par  l’estimation des métaux présents 
dans  ses  différents  constituants  (Figure  7  et  Tableau  3).  Cependant,  il  a  été  observé  que  si  un 
extractant  chimique  pouvait  prédire  la  biodisponibilité  des métaux  pour  un  organisme  dans  une 
gamme de contamination de sol (Figure 8, zone B),  il pouvait perdre sa capacité de prédiction dans 
des gammes de contaminations plus fortes (Figure 8, zone C). D’autres techniques ont également été 
développées afin d’estimer  la biodisponibilité via  les processus d’assimilation de métaux comme  le 
« Free  Ion  Activity  Model »  (FIAM,  (Lofts  et  al.,  2004)  mais  qui  ne  considérait  que  les  formes 
métalliques  en  solution.  Beaucoup  d’études  ont  été  réalisées  selon  la  théorie  de  la  partition  à 
l’équilibre (equilibrium partition theory, EPT,(Di Toro et al., 1991)) partant du principe que le polluant 
est en équilibre cinétique entre  la phase solide et  liquide du sol et que  l’organisme est exposé très 
majoritairement  au métal  via  la phase  liquide du  sol  (Pore water hypothesis, PWH,(Frische  et  al., 
2003)). Grâce à ce modèle, la biodisponibilité d’un polluant pourrait être prédite par le coefficient de 
partition  (Kp :  rapport de  la  concentration du métal dans  la phase  liquide  sur  la  concentration de 
métal sur la phase solide). Cependant, même si des résultats prometteurs ont été obtenus au départ, 
il  s’est avéré que ce modèle n’est pas utilisable pour  tous  les métaux ni pour  tous  les organismes 
(Crommentuijn et al., 1997; Janssen et al., 1997a; Peijnenburg et al., 1999b; Oste et al., 2001). Des 
techniques  biomimétiques  sont  également  en  cours  d’étude  afin  de  pouvoir  estimer  la 
biodisponibilité des ETM en  simulant  leur  transfert à  travers une membrane biologique. C’est par 
exemple le cas de la technique par gradient de diffusion sur couche mince (Diffusive gradient in thin 
films  (DGT))  (Roulier et al., 2008; Duquène et al., 2010; Roulier et al., 2010; Bade et al., 2012). De 




Méthode Type d'extractant Application
concentration totale acide actuellement utilisée en évaluation des risques
extraction à l'EDTA organique
biodisponibilité pour les plantes                            
(Quevauviller et al., 1998)
extraction au NH 4NO3 sel neutre normalisée en Allemagne pour le transfert aux végétaux (DIN 19730, 1997)
extraction au CaCl 2 sel neutre
normalisée aux Pays-Bas pour estimer la fraction 
biodisponible (NEN 5704, 1996)
extraction au NaNO 3 sel neutre
normalisée en Suisse pour estimer les risques 
phytotoxiques (VSBo, 1986)
activité ionique dans 
la solution du sol estimation
simulation du pool labile (cations bivalents)              
(Ge et al., 2000)
concentration totale 
dissoute dans la 
solution du sol































































Figure 8  : Méthodes d’évaluation de  la biodisponibilité  :  relations conceptuelles entre  tests chimiques,   biologiques et 
bioaccumulation (Harmsen, 2007). Réponses des tests chimiques et biologiques en fonction de  la concentration totale. 
Zone A : le contaminant est détecté, mais il n’y a pas d’effet détectable. Zone B : les courbes dose‐réponse sont parallèles 
pour  les tests chimiques et biologiques, alors  le test chimique constitue un substitut utile aux essais biologiques,  il est 
représentatif des  réponses biologiques  (accumulation ou effets). Zone C  :  les  relations entre  les  tests deviennent non 
linéaires,  la corrélation entre  les paramètres d’évaluation de  la biodisponibilité est perdue. CBR : critical body residues 
(concentration interne à partir de laquelle un effet est observé). 
 




al.,  2011),  il  a  été  démontré  qu’une  extraction  au  CaCl2,  pourtant  recommandée  par  l’ISO  pour 
estimer  la  fraction de métal du sol biodisponible pour certains organismes et certains métaux  (ISO 
17402, 2008), n’était pas représentative de la réelle biodisponibilité du Cd et Pb pour l’escargot.  
 
Dans  l’optique d’évaluer  les  risques  liés aux métaux,  les politiques publiques  se  tournent vers des 
méthodes  chimiques  d’estimation  de  la  biodisponibilité.  Cependant,  il  n’existe  pas  à  ce  jour  de 
méthodes  permettant  d’évaluer  la  biodisponibilité  des métaux  pour  les  organismes  en  général.  Il 
existe  donc  un  besoin  d’étudier  et  de  caractériser  la  capacité  des  extractants  à  estimer  la 
biodisponibilité des métaux pour l’escargot afin de valider des couples extractant‐métal. Dans le but 
d’utiliser des mesures chimiques pour simuler  la biodisponibilité des métaux,  il apparait nécessaire 
de  caractériser  les  influences  de  chaque  variable  (caractéristiques  des  sols,  spéciation  des 
contaminants…)  sur  le pool disponible. L’influence des paramètres des  sols  sur  la disponibilité des 
métaux dans  les sols et  le  lien avec  la biodisponibilité pour  l’escargot n’a été étudiée qu’une seule 
fois en laboratoire (Pauget et al., 2011) et qu’une seule fois in situ avec des individus autochtones de 
différentes espèces  (Mourier et al., 2011) et pour  seulement  trois métaux  (Cd, Pb et Zn).  Il existe 









La  biodisponibilité  environnementale  correspond  aux  processus  physiologiques  propres  à 





voies  de  contamination).  Quand  à  l’excrétion,  elle  correspond  à  l’évacuation  du  métal  de 
l’organisme. Pour estimer cette biodisponibilité environnementale, des mesures des concentrations 
internes  en  ETM  sont  réalisées  après  une  exposition  déterminée  ou  plusieurs  fois  au  fil  de 
l’exposition  en  fonction  de  l’étude  de  biodisponibilité  souhaitée.  Ces  deux méthodes  différentes 




La  biodisponibilité  environnementale  va  être  conditionnée  en  majeure  partie  par  le  récepteur 
écologique concerné ainsi que  la nature des ETM et éventuellement  les  interactions entre ETM. En 
effet,  c’est  la  capacité d’un organisme à prélever  les métaux dans  les  sols puis à  les assimiler qui 
module la biodisponibilité environnementale. De même, le mode de vie des organismes entre en jeu. 
Pour  une  espèce  inféodée  au  sol,  l’exposition  sera  plus  importante  que  pour  une  espèce  peu  en 
contact  avec  le  sol,  de  par  le  temps  d’exposition mais  également  par  les  différentes  sources  de 
contamination  (sol, humus,  végétaux…)  (Peakall  and Burger, 2003;  Smith  et  al., 2007).  En  effet,  il 
existe  des  différences  de  voies  d’exposition  entre  les  organismes.  Par  exemple,  chez  les  vers  de 
terres  la voie principale de contamination est  la voie cutanée  (Vijver et al., 2003)  tandis que pour 
l’escargot c’est  la voie digestive qui prédomine (Coeurdassier et al., 2002; Gomot‐de Vaufleury and 





La  source  de  contamination  est  très  importante  à  prendre  en  compte  car  elle  va  grandement 
déterminer  l’accumulation des ETM chez  les organismes.  In  situ,  les escargots  sont exposés au  sol 
mais  également  aux  contaminants  provenant  des  végétaux  qu’ils  ingèrent  (Figure  5).  La 
concentration en ETM des végétaux ainsi que la composition du cortège floristique ingéré modifie la 
quantité de métal disponible pour l’escargot. En effet, si les végétaux du site ne sont pas des espèces 
accumulatrices,  l’exposition  par  la  végétation  va  être  faible  et  inversement.  Il  a  également  été 
démontré que les escargots vont consommer des poacées (Chevalier et al., 2001) ainsi que d’autres 
espèces  comme Urtica  dioca  et  Thlaspi  caerulescens  (Noret  et  al.,  2005;  Sinnett  et  al.,  2009)  qui 
peuvent accumuler de grandes quantités de métaux. La concentration et la forme de stockage dans 










passive  (Ireland, 1982; Hopkin, 1989) ou par passage  facilité par des  transporteurs membranaires 
(Simkiss and Taylor, 1989; Rainbow and Dallinger, 1993). 
 Devenir des ETM après assimilation 
L’évaluation  des  risques  liés  aux  métaux  nécessite  de  distinguer  les  ETM  essentiels  des  non 
essentiels. Parmi les ETM, le chrome (Cr), le cobalt (Co), le cuivre (Cu), le fer (Fe), le manganèse (Mn), 
le molybdène  (Mo),  le  sélénium  (Se)  et  le  zinc  (Zn)  sont des métaux essentiels nécessaires,  à des 
concentrations  physiologiques,  au  bon  développement  des  organismes  alors  que  d’autres  ETM 
comme  l’As,  le Cd,  le  Pb ou  le  Sb ne  sont pas  indispensables  au  fonctionnement  des organismes 
(Mertz, 1981). Après avoir été assimilés, les ETM vont être disponibles pour le métabolisme. Une fois 
que leur assimilation aura dépassé les besoins métaboliques, ils seront pris en charge de différentes 
manières  par  l’organisme  en  vue  d’une  détoxication. Nous  avons  vu  précédemment  que  les  ETM 
pouvaient  être  classés  en  trois  classes  différentes  selon  leurs  affinités  pour  les  différents  ligands 
(section II.1.). Une fois assimilés, les ETM vont circuler dans l’hémolymphe en direction des tissus ou 
des organes cibles dans  lesquels  ils seront pris en charge ou exerceront  leurs effets toxiques. Dans 
toutes  les études utilisant  l’escargot comme  indicateur,  la glande digestive (i.e.  l’hépatopancréas) a 
été reconnue comme étant l’organe principal de stockage des ETM car il contient systématiquement 
les  plus  fortes  concentrations  en  Cd,  Pb  et  Zn  (Coughtrey  and Martin,  1976;  Cooke  et  al.,  1979; 
Gimbert et al., 2008c). C’est dans cet organe que  la grande majorité des processus de gestion des 




cinétique). On observe des organismes  régulateurs qui maintiennent  leurs  concentrations  en ETM 













‐ Les  granules  de  type  C  sont  composé  quasiment  exclusivement  de  Fe.  Ils  peuvent 





généralement  par  les métaux  (Cd,  Cu,  Zn, Hg...  (Dallinger  et  al.,  2004a; Dallinger  et  al.,  2004b)). 







leur  induction  est  globalement  utilisée  comme marqueur  d’exposition  aux métaux  (Brulle  et  al., 
2007; Marques  et  al.,  2008;  Brulle  et  al.,  2011; Manier  et  al.,  2012).  Cependant, même  si  leur 
induction est bien documentée,  leur devenir après  fixation des ETM chez  les  invertébrés, n’est pas 
encore bien décrit (Dallinger et al., 2004a; Dallinger et al., 2004b). Il a également été démontré que 
l’excrétion  des métaux  se  liant  aux  MT  pouvait  être  due  à  la  déstructuration  des  MT  dans  les 
lysosomes ou à la saturation des sites de liaison des MT. Le métal se retrouvant alors sous forme libre 





Métal  Stockage  Excrétion Organisme étudié  Référence 




Pb  fixé sur les granules de type B et C  moyenne Invertébrés aquatiques 
(Rainbow and Dallinger, 
1993) 


























cela permet d’étudier  les  transferts des métaux de différents  compartiments mais  rend  complexe 
l’étude des transferts de métaux in situ. La contribution de chaque source de contamination n’a été 
étudiée qu’une seule fois sur l’accumulation en laboratoire. L’influence des sources de contamination 
sur  l’assimilation et  l’excrétion n’a  jamais été étudiée de même que  l’influence des paramètres des 
sols sur cette contribution alors que ce sont eux qui modulent la mobilité des métaux.  









Pour  mesurer  la  biodisponibilité,  des  mesures  ponctuelles  d’accumulation  de  métaux 
(bioaccumulation)  peuvent  être  réalisées. Avec  cette méthode,  dite  « statique »,  la  concentration 
interne  en  métal  est  mesurée  après  une  durée  d’exposition  définie.  Cette  concentration  est 





la  base  des  concentrations  en  contaminant  du  sol,  ils  n’intègrent  pas  les  différentes  sources  de 
contamination ainsi que l’influence des paramètres des sols sur la mobilité des métaux. De plus, ces 
mesures  ne  sont  qu’une  image  ponctuelle  de  la  biodisponibilité  qui  néglige  ses  processus 
dynamiques. Cette approche ne considère que la fraction accumulée qui peut, pour les ETM excrétés, 
sous‐estimer  ce qui a  réellement été  assimilé. De plus, aucune  information  sur  les  concentrations 
internes à l’équilibre n’est fournie, paramètre pourtant important à prendre en compte afin de savoir 
si le risque mesuré est un risque réel ou si le risque a été sur‐ ou sous‐estimé. Par exemple, dans le 
cas  du  Cd  qui  présente  globalement  une  accumulation  linéaire  chez  l’escargot  (Gimbert  et  al., 
2008b),  la  concentration  à  l’équilibre  n’est  pas  forcément  atteinte  même  après  une  exposition 
longue. Une accumulation de Cd beaucoup plus  importante pourra être observée   au  fil du  temps 
augmentant  le  risque d’apparition d’effets délétères  sur  les organismes  contrairement au Pb avec 
lequel  la  concentration  à  l’équilibre  en  métal  dans  l’organisme  peut  être  atteinte  relativement 










présentées  (Figure 9, Annexe 1). On observe qu’une étude  statique aurait estimé  correctement  le 






Figure  9  :  Cinétiques  d’accumulation  théoriques  pour  trois  ETM  (A,  B  et  C)  pour  un  organisme  exposé  à  un 
environnement  contaminé.  Le  trait  vertical  rouge  en  pointillé  représente  une mesure  ponctuelle  des  concentrations 
internes en ETM à un temps t. adapté de Gimbert (Gimbert, 2006). 
 
Il  existe donc un  réel  besoin d’estimer  la biodisponibilité  en  tenant  compte non  seulement  de  la 
mobilité  et  de  la  spéciation  des  ETM  dans  les  sols  mais  également  des  processus  dynamiques 
d’accumulation. 
Généralement,  les  études  cinétiques  d’accumulation  prennent  la  forme  de mesures  répétées  de 















































d’entrée du métal dans  l’organisme, étant  intégrateur de  l’influence des caractéristiques physico‐
chimiques  du  sol  ainsi  que  des  paramètres  physiologiques  sur  la  biodisponibilité,  k2  est  le  taux 
d’excrétion  (j‐1), Cesc(t) est  la concentration en métal dans  l’escargot  (mgmétal.kg MSesc‐1, MS : masse 
sèche) au temps t (j), Cesc(0) est la concentration initiale en métal.  
 





A  partir  du  flux  d’assimilation  a,  un  taux  d’absorption  k1,  paramètre  cinétique  caractérisant 






d’estimation  de  la  disponibilité  environnementale.  En  fonction  de  la  méthode  utilisée  et  du 
compartiment du sol étudié  (phase solide ou  liquide), le  taux d’absorption k1  sera alors exprimé en 
kgsol.kg MSesc‐1.j‐1 ou L.kg MSesc‐1.j‐1. 
 







le développement de paramètres  cinétiques  comme  le  flux d’assimilation  (a),  le  taux d’absorption 
(k1)  ou  les  FBA  à  l’équilibre  (FBAeq)  ont  permis  d’appréhender  les  aspects  dynamiques  de  la 
biodisponibilité des métaux pour l’escargot en particulier le Cd et le Pb (Gimbert, 2006).  
Cependant, même si ces paramètres  intègrent  incidemment  les nombreux facteurs qui modulent  la 
biodisponibilité,  il  apparait nécessaire de  les  caractériser dans une plus  large  gamme de  contexte 
d’exposition (différents sols, différentes sources…) pour gamme plus large d’ETM comme le Cu, le Sb 








chacun  possède  différentes  façons  de  traiter  un  ETM  une  fois  assimilé.  Certains  organismes  vont 
excréter  le plus rapidement un ETM en mettant en  jeu des processus d’excrétion alors que d’autre 


















vont au contraire stocker  les métaux dans des organes cibles comme  les granules ou  les MT. Pour 
mesurer  la biodisponibilité toxicologique,  la mortalité,  le succès de reproduction, des biomarqueurs 
d’effets  ou  des  mesures  de  concentration  aux  sites  d’action  toxique  peuvent  être  utilisés  et 
représentent ainsi  la réponse de l’organisme à la toxicité de l’ETM.  
Tous  les effets que peuvent avoir  les ETM au niveau  individuel ne seront pas présentés de manière 
exhaustive  au  cours de  cette  thèse  car  ils ont été  largement documentés  (Vijver et  al., 2004;  ISO 
15952,  2006;  Fairbrother  et  al.,  2007;  Burger,  2008;  de  Vaufleury  et  al.,  2008).  De  plus  aux 




Pour  répondre  au  besoin  de  l’ERE  d’estimer  la  biodisponibilité  des  métaux  à  partir  de 







  Où,  Y  correspond  à  la  variable  expliquée/mesurée  (i.e.  le  flux  d’assimilation  (a),  la 
concentration en métaux après 28 jours d’exposition (C28), Cx …), x, y…  représentent des coefficients 
et A, B …  représentent  les caractéristiques physico‐chimiques du  sol  (i.e. concentration  totale, pH, 
taux  de MO,  d’argile  et  de  carbone  organique,  CEC,  oxydes  d’aluminium  et  de  fer…).  Le meilleur 
modèle  est  choisit  sur  la  base  du  critère  d’information  d’Akaike  corrigé  (AICc,  (Hurvich  and  Tsai, 
1995; Burnham and Anderson, 2004)). L’AICc représente un compromis entre le biais, diminuant avec 
le nombre de paramètres  libres, et  la parcimonie, volonté de décrire  les données avec  le plus petit 
nombre de paramètres possibles.  
Dans le but de comparer l’influence des propriétés des sols sur la disponibilité environnementale et 
sur  la  biodisponibilité  des  métaux,  Pauget  et  al.  (Pauget  et  al.,  2011)  ont  développé  une 
méthodologie basée sur  le taux d'absorption (k1 = a/Cx, Figure 11), qui prend en compte  l’influence 










Nous  partons  du  principe  que  lorsque  les  propriétés  du  sol  influencent  la  disponibilité 
environnementale  (Cx)  et  la  biodisponibilité  (a)  de  manière  identique,  la  régression  des  taux 
d'absorption (k1) en fonction des propriétés du sol ne sera pas significative (Pauget et al., 2011). Dans 





Figure 12 : Evolutions  théoriques à concentration  totale du  sol constante du  flux d’assimilation  (a), de  la disponibilité 

















































Lorsque  la  régression  est  significative  (p‐value  <  0.05),  la méthode  chimique  d’estimation  de  la 
disponibilité  environnementale  ne  peut  être  utilisée  pour  simuler  la  biodisponibilité  en  raison  de 
l'influence plus ou moins forte des propriétés du sol sur la disponibilité environnementale (Cx) ou sur 
la  biodisponibilité  (a)  (Figure  12).  Les  coefficients  de  détermination  ajustés  (r²adj)  de  chaque 
régression  sont  utilisés  pour  déterminer  si  les  principaux  paramètres  du  sol  influant  sur  la 
biodisponibilité ont été  inclus dans  le modèle (fort r²adj) ou si d'autres paramètres doivent être pris 
en compte (faible r²adj). 










Cet état de  l’art  révèle qu’il existe des manques quant aux  référentiels biologiques permettant de 
caractériser  la  contamination  des  sols.  Pourtant  un  tel  référentiel  serait  intégrateur  de  tous  les 
mécanismes  régissant  le  transfert  et  la  biodisponibilité  des  métaux.  Même  si  l’utilisation  de 
l’escargot en  tant que bioindicateur est  reconnue, aucune  information  sur  son accumulation pour 
certains métaux comme  le Cr ou  le Sb n’est disponible et pour ceux pour  lesquels de nombreuses 




mobilité des métaux dans  les sols et  incidemment  leur biodisponibilité aux organismes. C’est pour 
prendre  en  compte  cette  influence  que  des méthodes  chimiques  d’estimation  de  la  disponibilité 
environnementale dans le but de prédire la biodisponibilité des métaux pour les organismes ont été 
développées.  Même  si  de  nombreuses  méthodes  chimiques  de  mesure  de  la  disponibilité 
environnementale  ont  été  développées  pour  prédire  la  biodisponibilité  des  métaux  pour  les 
organismes,  il  n’existe  pas  à  l’heure  actuelle  de  consensus  concernant  une  méthode  chimique 
d’évaluation de  la biodisponibilité (Scheifler et al., 2003b; van Gestel, 2008). De plus,  la capacité de 
ces méthodes chimiques à prédire la biodisponibilité des métaux pour l’escargot C. aspersus n’a été 
réalisée  que  dans  une  seule  étude  en  laboratoire  sur  des  sols  artificiellement  contaminés  qui 
concluait que  le CaCl2, pourtant recommandé par  l’ISO 17402 (ISO 17402, 2008), ne permettait pas 
d’estimer  la  biodisponibilité  du  Cd  et  du  Pb  pour  l’escargot  (Pauget  et  al.,  2011).  Il  apparait 
nécessaire  de  tester  d’autres  méthodes  chimiques  d’estimation  du  pool  disponible  afin  de 
caractériser la biodisponibilité des métaux pour l’escargot.  
La  prise  en  compte  de  l’influence  des  paramètres  des  sols  ainsi  que  la  détermination  de  la 






est d’aider  à  la  compréhension des mécanismes modulant  la  biodisponibilité des  ETM  du  sol  aux 
organismes ainsi que d’améliorer  l’évaluation de  l’exposition  lors des procédures d’évaluation des 
risques actuelles en utilisant l’escargot comme bioindicateur de la pollution des sols.  
Les objectifs opérationnels visent à modéliser  l’accumulation et  la biodisponibilité des métaux pour 
l’escargot  en  associant  différentes  approches  tant  chimiques  que  biologiques.  Pour  atteindre  ces 
objectifs, nous avons réalisé plusieurs expériences  in situ afin de caractériser  la biodisponibilité des 






(1) Déterminer  l’accumulation  (mesure  statique)  et  la  biodisponibilité  (mesure  cinétique)  des 
métaux du sol pour les escargots Cantareus aspersus. 
 







(3) Etudier  la  part  de  contamination  provenant  des  plantes  et  celle  provenant  du  sol  afin 
d’identifier et de caractériser les contributions de ces sources de contamination pour tenter 
d’améliorer  la  modélisation  des  transferts  de  métaux  aux  escargots.  Pour  réaliser  cet 
objectif, les flux d’assimilations des ETM provenant du sol et de ceux provenant des plantes 




(4) Caractériser  les  paramètres  du  sol  qui  influencent  la  biodisponibilité  des  métaux  en 
laboratoire  et  déterminer  si  une méthode  chimique  peut  être  utilisable  pour  simuler  la 
biodisponibilité  des  métaux  du  sol  pour  l’escargot.  Pour  cela,  l’analyse  de  cinétiques 
d’accumulation  en  conditions  contrôlées  ainsi  que  des  mesures  de  la  disponibilité 











contribution de  la source plante et de  la source sol à  la biodisponibilité des métaux. (4) Relation entre biodisponibilité 
des métaux (en terme de flux d’assimilation) et   disponibilité environnementale (estimée via des mesures chimiques) ( 
k1 :  taux d’absorption  (kgsol.kg MSesc‐1.j‐1 ou  L.kg MSesc‐1.j‐1), paramètre  cinétique  caractérisant  l’exposition  via  la  voie 
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slight metal  concentrations  in  soils  (Table  5).  The  forest  sites,  part  of  the  RENECOFOR  network 




























































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































The Qualiagro experiment (a cultivated site, code FEU)  is  located at Feucherolles,  in north‐western 
France (50 km west from Paris; 48°52’ N, 1°57’ E). The climate is oceanic with a mean rainfall of 695 
mm year–1 113 and a mean annual temperature of 10.7°C. The soil is cultivated following a wheat‐
maize  rotation.  The  organic  amendments  are  applied  every  two  years  in  September  on  wheat 
stubble. Since  the beginning of  the experiment  (1998), 6 applications have been applied  in 1998, 
2000, 2002, 2004, 2006 and 2007.  
 








co‐composting  of  green  wastes  with  sewage  sludge,  (iii)  a  farmyard  manure  (FYM),  and  (iv)  a 









The  Yvetot  site  is  an  agricultural  site on which  different  crop/pasture management practices  are 
tested  (Plassart  et  al.,  2008).  This  site  is  located  in  Normandy  (49°36’N,  0°44’E,  North‐western 
France, 35 km north‐west  from Rouen) and extends around  the agricultural college of Yvetot. The 




























The BioREco site  is an experimental site  from  INRA created  in 2005  (Simon et al., 2011)  located  in 





to as  ‘production  system’  (or  ‘system’  in  short),  is a  combination of one  farming  system and one 
apple  cultivar.    Three  farming  systems  were  tested:  (i)  in  Conventional  system  (CV),  chemical 
pesticides were mainly  used  to  control  pests,  diseases  and weeds;  bulletin  of  extension  services 
were used to schedule treatments; (ii) in Organic Farming (OG), no synthetic inputs were applied, as 
defined by  the European  rules  for organic production  (EEC 91/2092);  (iii)  in Low‐input system  (LI), 






Figure 19: Localization of  the microcosms on  the plots of  the BioREco site. OG: organic  farming  system, LI:  low  input 
system,  CV:  conventional  system, GD:  “Golden Delicious”  cultivar, A:  “Ariane”  cultivar. A blue  cylinder  represents  a 
microcosm. 
I.3.b.  Plot description 
Six plots were  selected  (Figure  19),  combining  three different protection  strategies  (conventional 
supervised  (CV),  low  input  (LI)  and  organic  farming  (OG))  and  two  apple  cultivars with  different 






















The  Thil  site  is  an  agricultural  site  managed  in  organic  farming,  on  which  different  tillage 
managements  are  compared  since  2005  (Vian  et  al.,  2009)  located  near  Lyon  (45°49’ N,  5°22  E, 
France).  It has been managed  in organic  farming  since 1999. The  soil  is a  Fluvisol. The  climate  is 








Four  plots  were  selected  (Figure  21):  (i)  Traditional  Mouldboard  Ploughing  (MP),  (ii)  Shallow 












(49°56’N,  4°48’E).  The  climate  is  semi‐oceanic with  a mean  rainfall  of  1090 mm  year–1,  a mean 
temperature of 10.8°C and the altitude is 470 m with an average slope of 6%. Geological substrate is 











(Baize and Girard, 2008) with  loamy sandy texture. The humus type  is Mor. The F63 forest site  is a 
common spruce forest, located in the Manson forest, at Saint‐Genès Champanelle (Puy de Dôme) in 
center of France  (45°75’N, 2°96’E). The climate  is continental with an oceanic tendency  (the mean 
rainfall is 993 mm.an‐1 and a mean temperature was 7.7°C) and the altitude is 950 m with an average 











The  Auzon  site  (45°23'12N,  03°21'32  E)  is  an  industrial  waste  site  presenting  a  trace  metal 




pesticides  and  fertilizers  responsible  for  trace  metal  contamination,  and  notably  for  As,  were 
manufactured  and  stored.  The  entire  landfill  covered  an  area  of  about  1  ha.  The  climate  is 
continental with an oceanic tendency (the mean rainfall was 800 mm.an‐1 and a mean temperature 
was 10.8°C). Industrial activities started at the beginning of the 20th century and lasted in 1949. The 






























The SHSE  site  is a metallurgical  landfill near St‐Etienne  (45°43’N, 4°39’E), presenting a high metal 
contamination combined with herbicide contamination.  It has been used from about 1850 to 2001 
to  dispose  of  foundry waste,  and  extend  over  nearly  15  ha.  It  is  under  a  temperate  continental 





























































to  a  former  industrial  site with  coking  and metallurgical  activities,  closed  in  1980.  The  climate  is 
continental with  a mean  rainfall  of  760 mm  year‐1  and  a mean  temperature  of  10°C.  Soils were 
55 
 




Figure  30:  Localization  of  the  microcosms  on  the  plots  of  the  GISFI  site.  GHM:  medium  contamination,  GHF:  low 
contamination. A blue cylinder represents a microcosm. 
III.4.b.  Plot description 
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of metals  to  the  land  snails used as  indicators of metal  zooavailability.  Internal Concentrations of 
Reference  (CIRef) of Cd, Pb, As, Cr, Cu and Zn were determined  in Cantareus aspersus  that were 
caged on unpolluted plots. Multivariate regressions were used to identify the soil characteristics that 
modulate metal zooavailability. CIRef allow for the  identification of contaminated sites. CIRef have 




We  recommend  that  the  SET methodology be used  for  future environmental  risk  assessment. By 




Les  méthodes  d’évaluations  de  la  qualité  des  sols  actuelles  n’intègrent  pas  l’estimation  de  la 
biodisponibilité des métaux aux organismes. Pour palier à ce manque, les invertébrés inféodés au sol 
peuvent  être  utilisés  en  tant  que  sentinelles.  Cette  étude  vise  à  établir  une méthodologie  pour 
hiérarchiser  des  sites  (n=12 ;  43 modalités)  basée  sur  l’évaluation  des  transferts  de métaux  aux 
escargots  utilisés  en  tant  qu’indicateur  de  la  zoodisponibilité  des  métaux.  Pour  ce  faire,  les 
concentrations internes de référence (CIRef) du Cd, du Pb, de l’As, du Cr, du Cu et du Zn d’escargots 
Cantareus  aspersus  encagés  sur  des  sites  non  contaminés  ont  été  déterminées.  Dans  le  but 
d’identifier  les  paramètres  du  sol  influençant  la  zoodisponibilité  des métaux  pour  l’escargot,  des 
régressions multivariées ont été développées.  Globalement les CIRef identifient les sites contaminés 
en métaux. Elles révèlent également des transferts de métaux inattendus sur des sites à priori « non 
contaminés » ainsi qu’une absence de  transfert  sur un  site  contaminé  soulignant  la nécessité des 
mesures biologiques pour évaluer  la mobilité et  la zoodisponibilité des métaux. Le pH,  le carbone 
organique  ainsi que  les oxydes de  fer ont  été  identifiés  comme modulant  la  zoodisponibilité des 











(IEM,  2007)  focuses  first  on  soil  use  (e.g.,  gardens  and  parking)  and  secondly  on  the  estimated 
exposure, based on the total concentration of metal  in the soil. However,  it  is now recognized that 
soil  characteristics  such  as  pH  or  organic matter  content  (OM)  influence  the  environmental  and 
toxicological bioavailability of metals  (Lanno  et  al., 2004;  van Gestel, 2008)  to organisms  such  as 
earthworms (Nahmani et al., 2007) or snails (Pauget et al., 2011). To prevent misinterpretation, soil 
risk assessment must consider metal transfer, based on the total concentration, as modulated by soil 
characteristics  and  for  selected  ecological  receptors  (Allen,  2002;  Luoma  and  Rainbow,  2005). 
Toward  this  aim, using biological data,  such as  the  internal  concentration of  contaminants  in  soil 
invertebrates,  is  suitable because  it  considers both physicochemical  and biological processes  that 
modulate metal transfer from the soil to fauna. Living at the  interface between soil, plants and air, 
snails provide  information on both  the  retention  and habitat  functions of  soil  (ISO 17402, 2008). 
Moreover,  the garden  snail, as  several  land  snail  species,  is  involved    in  transfer of MTEs  in  food 
webs, because of its abilities to accumulate great amounts of metals in soft tissues and its position in 
trophic webs (detrivorous and herbivorous species, being dietary item of numerous invertebrate and 





durations  on  the  studied  sites  (Fritsch  et  al.,  2011).  This  approach  first  provides  information 
regarding the bioavailability to snails of the metals in soils, and second provides information on the 




large‐scale  attempt  to  create  a  framework  usable  for  risk  assessment  has  been  performed. 
Moreover,  while  the  influence  of  soil  properties  on  metal  bioavailability  to  snails  has  been 
investigated under laboratory conditions (Pauget et al., 2011), it has never been quantified in situ. 
To  improve  soil  quality  assessment  and  risk management  of  contaminated  sites  by  using 
relevant  soil  quality  bioindicators,  a  French  program  has  been  run  for  3  years  on  12  field  sites 
(Bioindicators  program,  (Bispo  et  al.,  2009)). Within  this  framework,  the  present  study  aims  to 
determine  the metal  concentrations  of  the  land  snail  C.  aspersus  caged  in  unpolluted  sites;  the 
internal concentrations of  reference  (CIRef) were determined  for cadmium  (Cd),  lead  (Pb), arsenic 
(As), chromium (Cr), copper (Cu) and zinc (Zn). The CIRef will then be used to distinguish sites that 
present metal  transfer  to  snails. The second objective  is  to determine how metal accumulation  in 
snails is influenced by soil properties using mono‐ and multivariate regressions. The third objective is 
to develop a method to evaluate the transfer of metals, using the CIRef to synthesize data of sites 







Juvenile  land  snails  (C.  aspersus)  were  reared  under  controlled  conditions,  as  described  by 










32, http://ecobiosoil.univ‐rennes1.fr/ADEME‐Bioindicateur). These  sites  represent a  large  range of 
metal contamination and soil parameters, as summarized in Table 7. The sites of Auzon, Metaleurop, 
the  slag  heap  of  Saint‐Etienne  (SHSE)  and GISFI  are  sites  impacted  by  industrial  activities, which 
generally have high soil metal pollution (Table 7). The forest sites, part of the RENECOFOR network 
(http://www.onf.fr/renecofor), have  low metal  concentrations  in  their  soils  (Table 7). The  sites of 
Qualiagro  (Houot et al., 2002), BioREco, Yvetot and Thil are cultivated  sites and have  slight metal 












(44°97’N,  4°92  E)  created  in  2005  (Simon  et  al.,  2011).  Six  plots were  selected,  combining  three 




practices are  tested  (Plassart et al., 2008). Six plots were  selected: one arable cropping  (GC),  two 
rotation pastures (RP1, RP2), which correspond to restored pastures after 5‐6 yr of cropping period, 








The F63  forest  site  is a Common Spruce  forest  (45°75’N, 2°96’E), and  the F76  site  is a Scots Pine 
forest (49°45’N, 0°74 E). 
























































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































metal  as  follows.  First,  the quartile distributions of  the  concentrations  in  snails  exposed on  each 
unpolluted plot were determined, and the outliers, corresponding to the concentrations that were 
higher  than  the  upper whisker  (75th  percentile  +  1.5  *  Interquartile  range  (Tukey,  1977)), were 












used.  First,  the  influence  of  total  soil  concentration  on metal  accumulation was  estimated  using 
monovariate regression. Then, multivariate regressions of the internal concentration after 28 days of 
exposure  (C28days)  against  metal  soil  concentration  coupled  to  soil  parameters  were  performed 
(Pauget et al., 2011) to estimate the soil parameter’s influence (Eq. 1): 
(1) 
where  Y  =  log(C28days‐viscera+1),  x,  y,  …  represent  the  coefficients  and  A,  B,  …  represent  the  soil 
characteristics  (pH  and  log+1  of  total  soil  metal  concentration,  CEC,  OM  and  clay  content, 
exchangeable  aluminum  and  iron  oxides  (evaluated  using  cobaltihexamine  extractant),  organic 
carbon, sand and silt). The best model was chosen using AICc (Burnham and Anderson, 2004). 







































CIRef  for  Cd,  Pb,  As,  Cr,  Cu  and  Zn,  based  on  metal  concentrations  in  snails  exposed  to 
unpolluted plots (not bold values  in Table 7), are presented  in Table 8 and represent a benchmark. 
The  retained CIRef  (in bold  in  Table  8)  are  those obtained using  the  soil  threshold  values of  the 





Metal  Item  RMQS ASPITET BDETM
Cd  Soil threshold value  0.67 0.45 0.8
CIRef  2.48 2.27 2.48
Pb  Soil threshold value  62.3 50 52.4
CIRef  12.9 13.1 13.1
As  Soil threshold value  25
CIRef  0.307
Cr  Soil threshold value  116 90 91.8
CIRef  2.01 2.01 2.01
Cu  Soil threshold value  42.7 20 33.3
CIRef  216 185 216
Zn  Soil threshold value  161 100 122







concentrations  of metal  were  lower  than  the  threshold  values.  For  the  three  other metals,  no 
transfer to snails exposed on the unpolluted plots was observed. 
Metal  transfer to snails was  identified  in 70.6%, 68.8% and 42.9% of the polluted plots  for 
Cd, Pb and As,  respectively. Although  the soils  in  the plots at  the GISFI site  (GHF and GHM) were 

















Table  10  and  Annexe  2).  Adding  the  soil  characteristics  improves  the  assessment  of  metal 







Cd Pb As Cr Cu Zn 











GISFI GHF Poll. No Poll. No Poll. No UnP No Poll. No Poll. No GHM Poll. No Poll. Trans. Poll. No Poll. No Poll. No Poll. No 
Metaleurop 
HW Poll. Trans. Poll. Trans. Poll. No UnP No Poll. No Poll. No 
IW Poll. Trans. Poll. Trans. Poll. No UnP No Poll. No Poll. No 
IA Poll. No Poll. Trans. UnP No UnP No Poll. No Poll. No 
LW Poll. Trans. Poll. Trans. UnP No UnP No UnP No Poll. No 
LA Poll. Trans. Poll. Trans. UnP No UnP No UnP No Poll. Trans. 
RW Poll. Trans. UnP Trans. UnP Trans. UnP No UnP No Poll. Trans. 
RA Poll. Trans. UnP No UnP Trans. UnP No UnP No UnP No 
Auzon 
CoWW Poll. Trans. Poll. No Poll. Trans. UnP No Poll. No Poll. No 
CoW Poll. No Poll. No Poll. Trans. UnP No Poll. No Poll. No 
CoWH Poll. No Poll. No Poll. Trans. UnP No Poll. No Poll. No 
CoWa Poll. Trans. Poll. Trans. Poll. Trans. UnP No Poll. No Poll. No 
CtW Poll. Trans. Poll. No Poll. Trans. UnP No Poll. No Poll. No 
CtWH UnP No UnP No Poll. No UnP No Poll. No UnP No 
SHSE 
HCV Poll. Trans. Poll. Trans. Poll. No Poll. Trans. Poll. No Poll. No 
ICV Poll. Trans. Poll. Trans. Poll. No Poll. No Poll. No Poll. Trans. 
LCV Poll. Trans. Poll. Trans. Poll. Trans. Poll. Trans. Poll. No Poll. Trans. 
Qualiagro 
Ct UnP No UnP Trans. UnP No UnP No UnP No UnP No 
FYM UnP No UnP No UnP No UnP No UnP No UnP No 
BIOW UnP Trans. UnP No UnP No UnP No UnP No UnP No 
GWS UnP No UnP No UnP No UnP No UnP No UnP No 
MSW UnP No UnP No UnP No UnP No UnP No UnP No 
Yvetot 
RP1 UnP No UnP No UnP No UnP No UnP No UnP No 
RP2 UnP No UnP No UnP No UnP No UnP No UnP No 
PT2 UnP No UnP No UnP No UnP No UnP No UnP No 
PT1 UnP No UnP No UnP No UnP No UnP No UnP No 
PP UnP No UnP No UnP No UnP No UnP No UnP No 
GC UnP No UnP No UnP No UnP No UnP No UnP No 
BioREco 
OG_A UnP No UnP No UnP No UnP No Poll. No UnP No 
OG_GD UnP No UnP No UnP No UnP No Poll. Trans. UnP No 
LI_A UnP No UnP No UnP No UnP No UnP No UnP No 
LI_GD UnP No UnP No UnP No UnP No Poll. No UnP No 
CV_A UnP No UnP No UnP No UnP No UnP No UnP No 
CV-GD UnP No UnP No UnP No UnP No Poll. No UnP No 
Thil 
ST UnP No UnP No UnP No UnP No UnP No UnP No 
SMP UnP No UnP No UnP No UnP No UnP No UnP No 
MP UnP No UnP No UnP No UnP No UnP No UnP No 
RT UnP No UnP No UnP No UnP No UnP No UnP No 
RENECOFOR 
F08 UnP No Poll. Trans. Poll. No UnP No UnP No UnP No 
F57 UnP No UnP No UnP No UnP No UnP No UnP No 
F76 UnP No UnP No UnP No UnP No UnP No UnP No 
F63 UnP No UnP No UnP No UnP No UnP No Poll. Trans. 
Polluted site presenting a 
Transfer of metal 70.6% 68.8% 42.9% 50.0% 5.56% 29.4% 
Unpolluted site presenting a 
Transfer of metal 3.85% 7.41% 6.90% 0% 0% 0% 
                            
Soil: a soil with total metal concentration above the threshold value is identified by "Poll." 








































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































Site  Plots  QACd  QAPb  QAAs  QACr  QACu  QAZn  SETplot  SETsite 
Metaleurop 
HW  4.804  8.666  1.000  1.000  1.000  1.000  11.470 
4.261 
IW  2.658  2.693  1.000  1.000  1.000  1.000  3.350 
IA  1.000  1.106  1.000  1.000  1.000  1.000  0.106 
LW  4.381  3.768  1.000  1.000  1.000  1.000  6.149 
LA  2.525  4.751  1.000  1.000  1.000  1.073  5.349 
RW  3.632  1.068  1.202  1.000  1.000  1.108  3.009 
RA  1.146  1.000  1.248  1.000  1.000  1.000  0.393 
Auzon 
CoWW  1.005  1.000  6.433  1.000  1.000  1.000  5.438 
3.206 
CoW  1.000  1.000  1.860  1.000  1.000  1.000  0.860 
CoWH  1.000  1.000  4.332  1.000  1.000  1.000  3.332 
CoWa  1.212  1.099  3.974  1.000  1.000  1.000  3.285 
CtW  1.022  1.000  7.296  1.000  1.000  1.000  6.319 
CtWH  1.000  1.000  1.000  1.000  1.000  1.000  0.000 
SHSE 
HCV  1.252  1.099  1.000  1.162  1.000  1.000  0.512 
2.259 ICV  2.305  3.258  1.000  1.000  1.000  1.129  3.692 
LCV  1.128  2.027  1.844  1.291  1.000  1.283  2.574 
RENECOFOR 
F08  1.000  3.915  1.000  1.000  1.000  1.000  2.915 
0.732 F57  1.000  1.000  1.000  1.000  1.000  1.000  0.000 
F76  1.000  1.000  1.000  1.000  1.000  1.000  0.000 
F63  1.000  1.000  1.000  1.000  1.000  1.011  0.011 
Qualiagro 
Ct  1.000  1.052  1.000  1.000  1.000  1.000  0.052 
0.018 
FYM  1.000  1.000  1.000  1.000  1.000  1.000  0.000 
BIOW  1.040  1.000  1.000  1.000  1.000  1.000  0.040 
GWS  1.000  1.000  1.000  1.000  1.000  1.000  0.000 
MSW  1.000  1.000  1.000  1.000  1.000  1.000  0.000 
GISFI  GHF  1.000  1.000  1.000  1.000  1.000  1.000  0.000  0.011 
GHM  1.000  1.021  1.000  1.000  1.000  1.000  0.021 
BioREco 
OG_A  1.000  1.000  1.000  1.000  1.000  1.000  0.000 
0.003 
OG_GD  1.000  1.000  1.000  1.000  1.017  1.000  0.017 
LI_A  1.000  1.000  1.000  1.000  1.000  1.000  0.000 
LI_GD  1.000  1.000  1.000  1.000  1.000  1.000  0.000 
CV_A  1.000  1.000  1.000  1.000  1.000  1.000  0.000 
CV‐GD  1.000  1.000  1.000  1.000  1.000  1.000  0.000 
Thil 
ST  1.000  1.000  1.000  1.000  1.000  1.000  0.000 
0.000 SMP  1.000  1.000  1.000  1.000  1.000  1.000  0.000 
MP  1.000  1.000  1.000  1.000  1.000  1.000  0.000 
RT  1.000  1.000  1.000  1.000  1.000  1.000  0.000 
Yvetot 
RP1  1.000  1.000  1.000  1.000  1.000  1.000  0.000 
0.000 
RP2  1.000  1.000  1.000  1.000  1.000  1.000  0.000 
PT2  1.000  1.000  1.000  1.000  1.000  1.000  0.000 
PT1  1.000  1.000  1.000  1.000  1.000  1.000  0.000 
PP  1.000  1.000  1.000  1.000  1.000  1.000  0.000 





are presented  in Table 11. SET  index  identifies and quantifies metal transfer  in each plot (SETplot) at 
each site and allows plots and sites to be ranked according to their management priorities. The sites 
of Metaleurop, Auzon and SHSE exhibited  the highest metal  transfers  (SETsite= 4.26, 3.21 and 2.26, 
respectively). The SETplot index showed that the most polluted plots were not the ones that had the 























bioavailability  of  metals  (Pauget  et  al.,  2011).  Indeed,  all  these  plots  had  high  organic  carbon 
contents, a parameter known to decrease metal mobility by specific association with soil constituents 
(Sterckeman et al., 2004) and metal bioavailability for soil organisms, such as springtail (Nursita et al., 
2009)  or  earthworm  (Saxe  et  al.,  2001;  Peijnenburg  and  Jager,  2003b).  Thus,  both  total  metal 
concentrations in soils and soil properties must be taken into account to assess metal transfer.  
For Cr, we focused on soil properties to explain the  lack of metal transfer observed  in polluted 
plots.  However,  the  CEC  and  sand  content  (properties  identified  by  multivariate  regression  as 
decreasing Cr transfer) in soil where no transfer is observed are low and thus do not explain the lack 
of Cr transfer. Other parameters must be taken  into account, such as metal partitioning and redox 
equilibria  that modify  the mobility  of metal  in  the  soil  and  then  its  bioavailability  to  organisms. 
Indeed, Cr is mainly present in soil in its trivalent form (Cr(III)), which has a lower mobility than Cr(VI) 










bioavailable  than  the  trivalent  form. Maximal As adsorption onto  soil particles has been  seen  in a 
range of pH  frequently observed  in  soils  (between 3 and 10  for As(III) and between 3 and 7.5  for 






moderately  explained by  soil properties.  This  is most  likely because both Cu  and  Zn  are  essential 
metals  and  are  thus  regulated  and  detoxified  well  by  snails  when  present  in  excess  in  the 
environment (Dallinger et al., 1993).  
IV.2.  Use of CIRef and implication in risk assessment 
The CIRef we selected among  those available were  the most restrictive  in order  to  identify 
maximum  transfer.  Therefore,  the  CIRef  must  be  considered  carefully  when  the  internal  metal 
concentrations  in  the  snails  are  close  to  the  CIRef  value.  Indeed,  by  using  a  penalizing  value, we 
unexpectedly highlighted  low metal  transfer on unpolluted  sites,  such  as  in  the BIOW plot  at  the 
Qualiagro  site.  However,  we  believe  that  missing  a  metal  transfer  (false  negative)  is  more 
problematic than  finding a metal transfer  in an unpolluted site  (false positive)  in the  framework of 
site management procedures.  




bioavailability  to  snails, but also  to obtain data on  the exposure of  consumers of  snails,  including 
humans  in  some  countries.  CIRefs  can  also  be  useful  in  documenting  the  lack  of  information  on 
current maximum levels of metals in foodstuff, as snails are still being assimilated to marine mollusks 
(The  commission  of  the  European  communities,  2006).  The  Cd‐CIRef  is  lower  than  the  legal 
consumption values in foodstuffs in Europe  (1 mgmetal kg‐1 wet wt ≈ 5 mgmetal kg‐1 DW), whereas the 
Pb‐CIRef is higher (7.5 mgmetal kg‐1 dry weight for Pb) (The commission of the European communities, 











The  application  of  this methodology  to  the  12  sites  of  the  Bioindicator  program  ranks  the  sites 
principally  according  to  their  soil  contamination.  At  the  top  of  the  priorities  list,  we  listed  the 
industrially impacted sites according to their SETsite for Cd, Pb and As at Metaleurop, As at Auzon and 
Cd, Pb, As, Cr and Zn at SHSE. SET identifies the sites that present the highest metal transfer to snails 
by  quantifying  the  intensity  of  transfer  and  determines which metals  are  concerned.  These  data 
(QAmetal  and  SETplot)  can  be  useful  for  the  rehabilitation  of  a  site. Many  studies  have  noted  the 
importance of taking  into account the characteristics of the site, the type of pollutants (Mulligan et 
al., 2001), and  the soil  type  (Gusiatin and Klimiuk, 2012)  for site  remediation. The SET  tool will be 
relevant  to  evaluate  the  efficiency  of  site  remediation  by  comparing  the  rank  before  and  after 
treatment and to compare the efficiency of different remediation methods.  
The  SET methodology  identified one polluted  site  (GISFI)  as exhibiting no metal  transfer,  and  this 
underlines  the  relevance  of  the  real  measurement  of  bioavailability.  Here,  snails  act  as 
biointegrators,  reflecting  the  influence of  the  soil parameters  such as organic  carbon  content, but 
also metal speciation (especially for Cr and As) and biological processes such as metal regulation on 
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The bioavailability of  trace elements  in soils  is conditioned by both physico‐chemical and biological 






extract  concentrations, but  this  correlation was not observed with Pb. The  total  soil  concentration 
coupled with soil properties best explained the variation in Pb assimilation, whereas their influences 
on Cd bioavailability were lower, signifying that other parameters such as contamination sources may 
modulate Cd bioavailability. Here,  the As and Sb  in situ accumulation kinetics are described  for the 
first  time  and  highlighted  a  slight  bioavailability  to  snails  at  the  studied  sites.  The  absence  of  a 
correlation between  the As or Sb assimilation  fluxes and  total metals  in  the  soil  coupled with  the 
absence of influence of soil properties on their bioavailability may result from the speciation of these 











en  évidence.  Pour  les  quatre  éléments,  les  concentrations  totales  en métaux  du  sol  ne  sont  des 
mesures pleinement satisfaisantes de leur biodisponibilité aux escargots bien que les concentrations 
en Cd, As et Sb extraite au CaCl2  soient corrélées aux  flux d’assimilation de  ces  trois éléments. Le 
couplage de  la concentration  totale et des paramètres des sols permet d’expliquer  la majorité des 




mise  en  évidence  sur  les  trois  sites  étudiés.  L'absence  d'influence  des  propriétés  du  sol  sur  la 
biodisponibilité de l’As et du Sb couplé à l'absence de corrélation entre leurs flux d'assimilation et la 
concentration  totale  du  sol  peut  résulter  de  la  spéciation  de  ces métalloïdes,  la  spéciation  étant 
connue pour moduler la mobilité dans les sols. Cette étude met en évidence la nécessité de prendre 







In  France, many  sites  present  soil  contaminated  by metals  and metalloids  due  to  anthropogenic 
activities  such  as  soil  mining  (Matera  et  al.,  2003;  Gis  Sol,  2011).  Currently,  risk  assessment 
procedures often  ignore  the  soil  characteristics, although  these  characteristics may  influence both 
metal mobility in soil (Young et al., 2000) and the transfer of the contaminants to primary producers 
and primary consumers  (Kabata‐Pendias, 2004). This transfer corresponds to the  flux of a pollutant 





al.,  2008a;  Pauget  et  al.,  2011).  Among  the  panel  of  bioindicators,  the  garden  snail  (Cantareus 
aspersus),  already  used  in  active  biomonitoring  (Fritsch  et  al.,  2011)  and  for metal  bioavailability 
assessment  (Coeurdassier et al., 2010), presents numerous advantages:  it  lives at  the  soil‐plant‐air 
interface and then integrates the different sources (soil, plant…) and routes (dermal and digestive) of 
contamination (Coeurdassier et al., 2002; de Vaufleury et al., 2006; Scheifler et al., 2006).  
Currently,  much  work  is  being  performed  to  find  chemical  extractants  that  allow  the 
bioavailable pool of contaminants to be mimicked (ISO 17402, 2008; Denys et al., 2009a; Caboche et 
al.,  2010).  Assessing  metal  bioavailability  using  accumulation  kinetics  requires  the  lethal 




and  bioavailability  of metals  to  soil  organisms  (ISO  17402,  2008).  However,  the  inability  of  CaCl2 
extract to assess the bioavailability of Cd and Pb to snails has been highlighted (Fritsch et al., 2011; 
Mourier et al., 2011; Pauget et al., 2011). The correlation between the metal extracted concentration 
and  the  in  situ  metal  bioavailability  to  C.  aspersus  determined  by  active  monitoring  with 
consideration of  the dynamic processes of bioavailability has never been  studied. Accordingly,  the 
objective of this study was first to evaluate the bioavailability of two metals (cadmium (Cd) and lead 
(Pb)) and, for the first time, two metalloids (arsenic (As) and antimony (Sb)) in situ at three polluted 
sites  on  the  basis  of  their  accumulation  kinetics  and  the  calculation  of  their  assimilation  flux  (a). 
Another  objective was  to  estimate  the  influence  of  in  situ  soil  properties  on metal  bioavailability 




Three  industrial  sites  from  among  those  of  the  Bioindicator  2  program  (Pérès  et  al.,  2011) were 
studied (the soil characteristics of each plot are presented in Table 12):  
The Metaleurop  site  (a  contaminated  site)  is  located  in  northern  France  (50°29’  N,  2°59’E)  and 

































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































aspersa)  were  reared  as  described  in  ISO  (ISO  15952,  2006)  under  controlled  conditions.  The 











Total  soil  metal  concentrations  and  concentrations  in  the  CaCl2  extracts  were  measured  using 




More  details  regarding  sampling  strategy  and  analysis  are  presented  in  Pérès  et  al.  (Pérès  et  al., 
2011).  
II.4.b.  Animals 
Following  sampling,  the  snails were  placed  in  clean  containers,  fasted  for  48  h  (the  feces 
were removed after 24 h) and weighed. They were sacrificed by freezing at ‐80°C. After thawing, the 
entire soft body was removed from the shell, and the foot and the viscera were separated (Gomot‐de 
Vaufleury  and  Pihan,  2002).  In  this  study,  we  focused  on  the  viscera  because  they  contain  the 
hepatopancreas  (digestive  gland), which  is  the primary  site of metal  accumulation  and  storage  in 
snails (Hopkin, 1989). The viscera were oven‐dried at 60°C until they reached a constant weight, then 
digested  in nitric acid (HNO3 65%, Carlo‐Erba analytical quality) and analyzed using graphite furnace 
atomic absorption spectrometry  (GFAAS)  for  the snails  from Metaleurop and using  ICP‐AES  for  the 
78 
 









The  metal  accumulation  in  snails  was  measured  using  the  medians  of  the  internal  metal 
concentration in the snail viscera after 28 days of exposure (Csn(28)). The bioaccumulation factor after 
28 days of exposure (BAF28) is calculated using the equation (Eq. 1): 




A  one‐compartment model was  used  to  fit  the  accumulation  kinetics  data  (Gimbert  et  al.,  2006; 
Pauget  et  al., 2011).  This model  expresses  the dynamic  change of  the metal  concentration  in  the 
tissues over time, following the equation (Eq. 2): 
 








non‐linear  mixed‐effects  procedure  (nlme)  that  allows  nested  random  effects.  The  within‐group 
errors were allowed to be correlated and/or to have unequal variances. The nlme integrates the soil 
as  a  fixed  factor  and  the microcosm  as  a  random  effect.  Statistical  differences  in  the  parameter 














II.5.d.  Determination of  the ability of  total  soil  concentration or CaCl2‐extracted 
metal concentration to assess bioavailability  
The efficiency of an extractant  to assess bioavailability was checked by deriving an uptake 














bioavailability  are necessarily  influenced by  the  same parameters, but  it  indicates  that  the  tested 












plots of  the  studied  sites  except within  the  control plot CtWH  at  the Auzon  site.  In  this plot,  the 
internal  concentrations  of As  in  the  snails  after  28  days  of  exposure were  similar  to  the  internal 



















Csn(28)  BAF28  a 95% CI p‐value  k2   95% CI p‐value mgETM kgsn‐1        mgETM.kgsn‐1.d‐1  d‐1 
Cd 
Metaleurop 
HW 10.9  0.317 0.310 0.212/0.407 0.006  0.020  ‐0.021/0.060 0.654
IW 6.03  0.453 0.228 0.135/0.321 0.030  0.038  ‐0.012/0.088 0.479
IA 1.76  0.206 0.059 0.033/0.084 0.040  0.036  ‐0.017/0.090 0.530
LW 9.93  1.83 0.200 0.158/0.243 <0.001  ‐ ‐0.055/0.000 0.359
LA 5.73  1.84 0.272 0.221/0.324 <0.001  0.016  ‐0.005/0.036 0.485
RW 8.24  7.56 0.397 0.289/0.505 0.002  0.072  0.030/0.115 0.123
RA 2.60  2.69 0.055 0.039/0.071 0.003  0.001  ‐0.027/0.028 0.984
Auzon 
CoWW  2.27  0.228 0.242 0.177/0.308 0.002  0.116  0.058/0.174 0.070
CoW 2.01  2.78 0.085 0.054/0.115 0.014  0.044  ‐0.002/0.090 0.318
CoWH  1.83  1.39 0.059 0.053/0.068 <0.001  0.014  ‐0.003/0.030 0.444
CoWa  2.75  0.408 0.133 0.092/0.174 0.005  0.054  0.015/0.094 0.207
CtW 2.32  3.79 0.079 0.071/0.088 <0.001  0.003  ‐0.011/0.016 0.850
CtWH  1.30  9.09 0.052 0.038/0.065 0.001  0.085  0.045/0.126 0.059
SHSE 
HCV 2.84  0.135 0.021 0.014/0.028 0.010  ‐ ‐0.120/‐0.077 <0.001
ICV 5.23  0.558 0.094 0.065/0.122 0.004  ‐ ‐0.063/‐0.015 0.141
LCV 2.56  1.29 0.093 0.077/0.108 <0.001  ‐ ‐0.053/‐0.014 0.117
Pb 
Metaleurop 
HW 112  0.045 4.57 3.41/5.73 <0.001  0.013  ‐0.01/0.036 0.602
IW 34.8  0.048 3.53 2.20/4.86 0.020  0.119  0.046/0.192 0.138
IA 14.3  0.030 3.92 2.48/5.37 0.018  0.183  0.091/0.275 0.075
LW 48.7  0.153 4.49 3.14/5.84 0.004  0.074  0.029/0.119 0.132
LA 61.4  0.429 4.94 4.08/5.79 <0.001  0.066  0.043/0.089 0.012
RW 13.8  0.283 NQ NQ NQ  NQ  NQ NQ
RA 9.95  0.239 NQ NQ NQ  NQ  NQ NQ
Auzon 
CoWW  7.48  0.002 0.840 0.737/0.943 <0.001  0.131  0.088/0.175 0.008
CoW 2.85  0.027 0.109 0.084/0.133 <0.001  0.022  ‐0.008/0.052 0.500
CoWH  4.01  0.014 0.315 0.242/0.389 <0.001  0.047  0.002/0.093 0.339
CoWa  14.2  0.008 0.419 0.330/0.508 <0.001  ‐ ‐0.035/0.002 0.404
CtW 4.30  0.072 0.402 0.329/0.475 <0.001  0.097  0.069/0.126 0.003
CtWH  2.35  0.084 0.537 0.362/0.712 0.007  0.360  0.160/0.560 0.102
SHSE 
HCV 14.2  0.006 0.242 0.194/0.290 <0.001  ‐ ‐0.059/‐0.016 0.109
ICV 42.1  0.026 1.91 1.55/2.28 <0.001  ‐ ‐0.066/0.001 0.367
LCV 26.2  0.051 2.82 2.26/3.39 <0.001  0.067  0.032/0.102 0.082
As  Auzon 
CoWW  1.98  0.001 0.744 0.628/0.860 <0.001  0.297  0.200/0.396 0.009
CoW 0.571  0.002 0.022 0.012/0.032 0.041  0.058  ‐0.011/0.122 0.435
CoWH  1.33  0.002 0.190 0.151/0.230 <0.001  0.026  ‐0.013/0.066 0.532
CoWa  1.22  0.001 0.042 0.030/0.055 0.003  ‐ ‐0.051/0.007 0.489
CtW 2.24  0.018 0.378 0.330/0.426 <0.001  0.118  0.086/0.151 0.002
CtWH  0.255  0.004 0.020 ‐0.004/0.045 0.449  0.270  ‐0.298/0.839 0.659
Sb  Auzon 
CoWW  0.495  0.00013 0.066 0.053/0.079 <0.001  0.131  0.056/0.206 0.117
CoW 0.182  0.00481 0.011 0.009/0.013 <0.001  0.109  0.053/0.164 0.076
CoWH  0.167  0.00095 0.021 0.018/0.024 <0.001  0.017  ‐0.022/0.055 0.690
CoWa  0.733  0.00033 0.044 0.030/0.058 0.007  0.012  ‐0.027/0.051 0.779
CtW 0.183  0.01538 0.027 0.024/0.030 <0.001  0.237  0.189/0.285 <0.001







the metal  concentration  in  the  snail viscera was observed during  the exposure  time  (Figure 34) as 
shown by  the  significant assimilation  fluxes,  ranging  from 0.021  to 0.397 mg.kgsn‐1.d‐1  for Cd,  from 
0.109  to 4.93 mg.kgsn‐1.d‐1  for Pb,  from 0.022  to 0.744 mg.kgsn‐1.d‐1  for As and  from 0.011  to 0.066 
mg.kgsn‐1.d‐1  for  Sb  (Table  13).  However,  the  Pb  assimilation  fluxes  cannot  be  determined  for  the 
control plots RA and RW at the Metaleurop site, and the As assimilation flux was not significant (p‐
value=0.449)  for  the  control plot CtWH of  the Auzon  site  (Table  13).  For  Sb,  the  assimilation  flux 
modeled  for  the control plot CtWH was  the only one  that was not significant  (p‐value=0.057). Two 
different accumulation patterns can be distinguished for the studied elements: a linear pattern when 
the metal was  not  excreted  and  a  non‐linear  pattern  leading  to  the  stabilization  of  the  internal 
concentration and the appearance of equilibrium when the metal was excreted by the snails (Figure 
34). For Cd, no significant excretion was observed during the exposure time (Table 13). For Pb, only 
































































































































HW (Metaleurop) CoWa (Auzon) ICV (SHSE) 
LA (Metaleurop) CoWW (Auzon) LCV (SHSE)
CtW (Auzon) CoWa (Auzon) CoWH (Auzon) 
CtW (Auzon) CoWa (Auzon) CoWH (Auzon) 
a: 0.310 mgCd kgsn-1 d-1
k2: ns
Csn(28): 10.9 mgCd kgsn-1
a: 0.133 mgCd kgsn-1 d-1
k2: ns
Csn(28): 2.75 mgCd kgsn-1
a: 0.094 mgCd kgsn-1 d-1
k2: ns
Csn(28): 5.23 mgCd kgsn-1
a: 4.94 mgPb kgsn-1 d-1
k2: 0.066 day-1
Csn(28): 61.4 mgPb kgsn-1
a: 0.840 mgPb kgsn-1 d-1
k2: 0.131 day-1
Csn(28): 7.48 mgPb kgsn-1
a: 2.82 mgPb kgsn-1 d-1
k2: ns
Csn(28): 26.2 mgPb kgsn-1
a: 0.378 mgAs kgsn-1 d-1
k2 : 0.118 day-1
Csn(28): 2.24 mgAs kgsn-1
a: 0.042 mgAs kgsn-1 d-1
k2: ns
Csn(28): 1.22 mgAs kgsn-1
a: 0.022 mgAs kgsn-1 d-1
k2: ns
Csn(28): 0.571 mgAs kgsn-1
a: 0.027 mgSb kgsn-1 d-1
k2: 0.237 day-1
Csn(28): 0.183 mgSb kgsn-1
a: 0.044 mgSb kgsn-1 d-1
k2: ns
Csn(28): 0.733 mgSb kgsn-1
a: 0.021 mgSb kgsn-1 d-1
k2: ns


















Metal  Equation  p‐value  r²adj 
Cd  log(aCd+1) = ‐0.245* + 0.042 log(Cdsoil+1)° ‐ 0.172 log(CEC+1)° + 0.192 log(silts+1)*  0.04  0.36 
Pb  log(aPb+1) = 1.46** + 0.176 log(Pbsoil+1)* + 0.814 log(CEC+1)** ‐ 1.62 log(Corg+1)***  0.001  0.71 
As  log(aAs+1) = ns     
Sb  log(aSb+1) = ns     
 
III.3.b.  Determination of  the ability of  the  total metal  soil  concentration and  the 
CaCl2‐extracted metal concentration to assess metal bioavailability to snails  









uptake rates were not explained by measured soil parameters  (p‐value > 0.05), suggesting  that  the 
bioavailability of As and Sb may be assessed using total soil concentration (Table 15). However, the 
absence  of  correlations  between  the  As  and  Sb  assimilation  fluxes  and  the  total  As  and  Sb 
concentrations in the soil refute this hypothesis (Table 15, Figure 35).  
When the uptake rates were derived using the CaCl2‐extracted metal concentrations, the multivariate 











































































































































































Table  15:  Influence  of  (i)  soil  parameters  on  the  uptake  rate  (k1,  kgsoil.kgsn‐1.d‐1)  estimated  from  the  total  metal 
concentration  and  the  CaCl2‐extracted  metal  concentration  and  (ii)  CX  on  bioavailability  using  single  relationship 
(monovariate regressions) for Cd, Pb, As and Sb. Statistical significance: °: p‐value<0.1; *: p‐value<0.05; **: p‐value<0.01; 
***: p‐value<0.001; ns: no significant regression. 
metal  item  method  equation  p‐value r²adj n 
Cd 
k1~param  total 
log(k1Cd+1)  =  ‐0.180°  +  0.183  log(Silts+1)**  ‐  0.220 
log(CEC+1)* + 0.285 log(Alox+1)*  0.015  0.46
16CaCl2  log(k1+1) = ‐0.912° + 0.193 pH** + 1.49 log(CEC+1)***  <0.001 0.74
a~Cx  total  log(aCd+1) = ns CaCl2  log(aCd+1) = 0.040** + 0.357 log(CdCaCl2+1)*  0.042  0.21
Pb 
k1~param  total 
log(k1Pb+1)  =  ‐0.056*  +  0.022  log(Silts+1)**  +  0.015 
log(sands+1)** ‐ 0.021 log(Corg+1)***  <0.001 0.74
14CaCl2  log(k1Pb+1) = 4.83* + 0.239 pH* ‐ 3.28 log(Corg+1)**  <0.001 0.75














snails accumulated  the  four studied elements. Although analyses have been conducted  in previous 
studies under other experimental conditions for Cd, Pb and As (Gimbert et al., 2008a; Coeurdassier et 
al.,  2010),  the  accumulation  of  Sb  in  snails  is  an  novel  finding.  Here,  for  the  first  time,  the 
measurement of the As and Sb accumulation kinetics in snails and the influence of soil characteristics 
on bioavailability were investigated in situ. When comparing the accumulated metal concentration in 
the  snail  viscera  after  28  days  of  exposure with  total  soil  contamination,  we  observed  that  the 
highest metal  accumulations were  not  necessarily  identified  in  the most  contaminated  plots  (as 
observed for example in the plot LW for Cd).  
The  use  of  the  metal  bioaccumulation  factor  (BAF)  permits  the  classification  of  snails  as 
deconcentrators  for  Pb,  As  and  Sb  (BAF<1)  according  to  the  classification  of  Dallinger  (Dallinger, 
1993). For Cd, this classification remains unclear because of the great variability in the BAF values (6 
less than 1, 4 between 1 and 2 and 5 greater than 2). This variability is surprising because snails have 










by accumulation kinetics,  the BAF could be greatly underestimated because of  the absence of  the 
achievement of steady‐state internal concentration of metals in the snail viscera. 
The  kinetic  studies  that  we  performed  allowed  the  consideration  of  the  dynamic  processes  of 
accumulation and the determination of the two key parameters of bioaccumulation to be considered: 
the excretion rate (k2) and the assimilation flux (a). The two different accumulation patterns (linear or 
non‐linear  tending  to  equilibrium)  for  the  four  elements  observed were  related  to  the  excretion 
during  the  exposure  time.  The  calculation  of  the  excretion  rates  indicates  that  even  if  all  of  the 
studied metals were bioavailable  to  the snails,  the specific physiological strategies  for  the different 
metals  studied  conditioned  their  subsequent  fate  in  the  tissues.  Indeed,  for Cd and  Sb,  the  linear 










binding  sites  due  to  high  As  assimilation  by  snails,  with  As  being  mainly  bound  by  the 
metallothioneins (Casado‐Martinez et al., 2012).  
BAF  is  a  simple  parameter  that  gives  partial  information;  it  can  be  useful  for  a  first  screening  to 
determinate accumulation even  if  it does not provide  information  regarding  the equilibrium of  the 
internal concentration and  the  influence of contamination sources on  trace element accumulation. 
Indeed, BAF28 is only based on soil concentration even if trace element accumulation may mainly due 
to plant  ingestion  (Scheifler et al., 2006). Thus,  the dynamic processes of bioavailability  should be 
considered  during  risk  assessment  procedures  through  the modeling  of  the  excretion  rate, which 
allows the steady‐state concentration  in snails to be determined, and the assimilation flux (dynamic 
processes  that  control  the  assimilation  of  the  pollutant  by  the  organism),  which  integrates  the 





In this study, we demonstrated that, even  in the case of  low metal concentrations  in soil, snails are 
able to assimilate metals and allow the characterization of the metal bioavailability by the modeling 
of  assimilation  flux  (a). We  observed  that  the  Sb  bioavailability was  very  low  compared with  the 
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similar  total  soil  concentrations,  and  the  higher  bioavailability  of  As  compared  with  Sb  may  be 
attributed  to  its higher mobility  in  soil  (Ettler  et  al.,  2010;  Ettler  et  al.,  2012).  The  absence of  an 
influence of soil characteristics on the bioavailability of As and Sb could be because their mobility  is 





concentrations  (Goldberg et al., 2001)  is a  likely explanation  for the absence of an  influence of soil 
properties on As bioavailability. Similar retention mechanisms of Sb in the soil can also likely explain 
the absence of an influence of soil characteristics on Sb bioavailability (Wilson et al., 2010).  
For  Cd,  the multivariate  regression  highlighted  a  slight  influence  of  soil  properties.  The  total  Cd 
concentration  in soil, the CEC and the silt content explained 36% of the variation  in Cd assimilation 
flux,  suggesting  that  parameters  other  than  the  tested  ones  (e.g.,  the  ingestion  of  contaminated 
vegetation  or  humus) may  influence  the  assimilation  of  Cd.  Although  CEC  have  been  previously 
identified  as  modulating  Cd  bioavailability  in  a  laboratory  study  (Pauget  et  al.,  in  review),  the 









For  the  4  trace  elements,  the  total  soil  concentration  does  not  allow  the  assessment  of  the 
bioavailability  to  snails whereas  it  has  been  previously  shown  Cd  and  Pb  strongly  bound  to  soil 
particles may be assimilated by snails (Pauget et al., 2012). This underline the difficulty to extrapolate 
data  obtained  in  laboratory  studies  to  understand  in  situ  bioavailability  variation  of  trace metal. 
Indeed,  the  influence  of  contamination  sources,  climatic  conditions may  affect  the  trace  element 
assimilation  by  snails  during  the  exposure  time.  The  correlation  between  the  Cd,  As  and  Sb 
bioavailability and the CaCl2 extracted concentration’s of these 3 elements s and the fact that 0.01M 
CaCl2 extract being an good predictor of metal phytoavailability  (Menzies et al., 2007) suggest  that 
the  accumulation  of  Cd, As  and  Sb  is mainly  due  to  the  presence  of  contaminated  vegetation  as 
shown for Cd  in the Part 3 Chapter 1. The  importance of contamination sources have been already 
showed  (Scheifler  et  al.,  2006)  on  Cd  accumulation  by  snails  underlining  the  importance  of 
considering all contamination sources during bioavailability assessment. It could also be explained by 
a  close  transfer  of  these  3  elements  from  soil  to  plants  and  from  soil  to  snails  (assimilated  trace 
87 
 
elements  coming  mainly  from  the  soil  solution).  The  absence  of  correlation  between  Pb 
bioavailability  and  CaCl2  extracted  concentration may  be  due  to  the  location  of  Pb  on  cell walls 
(Qureshi et al., 1986) which is slight bioavailable and to the fact that Pb is less mobile in soil than the 
other elements. With this consideration, it would be interesting to examine whether including the Cd 
and Pb  concentration  in  the  surrounding  vegetation  could  improve  the modeling of Cd uptake by 
snails.  
Our methodology, based on the comparison of the influence of soil properties on both bioavailability 














contamination  sources,  the  element  speciation,  the  influence  of  the  soil  characteristics  on  the 
mobility of the elements and the organism physiology, should be performed.  
V.  Conclusion 
The  in  situ  accumulation  kinetics  of  As  and  Sb  for  snails  have  been  described  for  the  first  time, 
showing a slight bioavailability of these metalloids to snails at the 3 studied sites. The importance of 
considering  the  influence  of  soil  parameters  and  metal  speciation  during  the  assessment  of 
bioavailability  has  been  highlighted.  The  variability  of  soils  in  terms  of  ageing  or metal mixture, 
environmental  conditions  and  the  different  sources  of  exposure  (e.g.,  vegetation,  soil,  or  humus) 
causes the modeling of the influence of soil properties on metal bioavailability to be challenging. To 
clearly assess the metal bioavailability  in situ, the sources of each assimilated metal must be better 
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Chapitre 1 :  How  contamination  sources  and  soil  properties  can modify  the 
metal bioavailability to snails. 
Abstract: 
To  better  understand  the  processes  of  metal  bioavailability,  numerous  parameters  have  to  be 
studied.  Indeed,  the  different  contamination  sources  for  an  organism  and  the  soil  properties 
influencing  metal  mobility  in  soil  are  important  to  consider  because  they  modulate  the  metal 
bioavailability. To  integrate all  these  influences, active biomonitoring  is a relevant solution. Among 
the  bioindicator  of  soil  quality,  the  garden  snail  (Cantareus  aspersus)  integrates multiple  sources 
(soil, plant…) and routes  (digestive, dermal…) of contamination. However,  the contribution of each 
source  on metal  bioavailability  and  the  influence  of  the  soil  parameter  on  this  contribution  have 
never  been  studied  with  taking  into  account  the  dynamic  process  of  bioavailability.  The  use  of 
accumulation  kinetics,  allows  the  determination  of  assimilation  flux  of  snails  exposed  to 
contaminated  soil  and/or  contamination  lettuce.  This  study  showed  that  the  main  assimilation 
source of Cd was the lettuce (68%) whereas the one of Pb was the soil (90%). An increase of the plant 
contribution has been evidenced with a  two‐units soil pH decrease  in relation with  the  increase of 
lettuce metal  concentration.  An  increase  of  the  soil  contribution  to metal  assimilation  has  been 
highlighted with an  increase of organic matter (OM) content  in the soil probably  in relation with an 
increase of soil consumption by snails. No clear excretion and  influence of source on excretion has 





Afin  de  mieux  comprendre  les  mécanismes  de  la  biodisponibilité  des  métaux,  de  nombreux 
paramètres  doivent  être  étudiés.  En  effet,  les  différentes  sources  de  contamination  pour  un 
organisme  et  les  propriétés  du  sol  qui  influent  sur  la  mobilité  des  métaux  dans  le  sol  sont 
importantes à prendre en compte  lors d’évaluations de  la biodisponibilité. Pour  intégrer toutes ces 
influences, la biosurveillance active apparait comme pertinente. Parmi les bioindicateurs de la qualité 
des  sols,  l'escargot  (Cantareus  aspersus)  intègre  de  multiples  sources  (sol,  plantes  ...)  et  voies 
(digestive,  cutanée  ...)  de  contamination.  Cependant,  la  contribution  de  chaque  source  sur  la 
biodisponibilité des métaux et  l'influence des paramètres du sol sur cette contribution n'ont  jamais 
été  étudiés  en  tenant  compte  des  processus  dynamiques  de  la  biodisponibilité.  L'utilisation  de 
cinétiques d'accumulation, a permis  la détermination des  flux d’assimilation des escargots exposés 
aux sols et/ou à de la laitue contaminés. Cette étude a montré que la source principale d'assimilation 
du  Cd  était  la  laitue  (68%),  tandis  que  celle  de  Pb  était  le  sol  (90%).  Une  augmentation  de  la 
contribution de la laitue a été mise en évidence avec une diminution de deux unités de pH du sol, en 
relation avec  l'augmentation de  la  concentration en métal dans  la  laitue. Une augmentation de  la 
contribution du sol à l'assimilation de métal a été mise en évidence due à une augmentation du taux 
de  matière  organique  (MO)  du  sol,  probablement  en  relation  avec  une  augmentation  de  la 
consommation du sol par les escargots. Aucune excrétion nette ainsi que d’influence de la source de 
contamination  sur  l'excrétion  n’a  été modélisée  sur  la  durée  d’exposition  pour  les  deux métaux. 





Risk  assessment  methodology  has  been  recognized  as  a  powerful  tool  for  the  decision‐making 






and  Vega,  2002).  However,  during  passive,  i.e.  naturally  exposed  sentinels  species,  or  active 
















Notten  et  al.,  2006;  Gimbert  et  al.,  2008c),  the  influence  of  the  sources  of  the metals  and  soil 
parameters on excretion is still unknown.  
Therefore,  the present  study aimed, based on an experimental design using  spiked and artificially 





Juvenile  brown  garden  snails  (C.  aspersus  aspersus Müller,  1774)  were  reared  under  controlled 






















Source  [Cd]  [Pb]  pHw  OM  Clay  CEC  [Al]ox  [Fe]ox  Silts  Sands 
mg/kg  mg/kg  ‐  g/kg  g/kg  cmol+/kg  g/100g  g/100g g/kg g/kg 
Contaminated 
soil 
7C  18.0  1980  7.29  14.8  140  5.8  0.132  0.909  397  463 
7P  17.9  1980  7.35  74.5  166  11.9  0.133  0.884  430  404 
5P  18.1  2030  4.73  80.9  103  13.1  0.14  0.864  482  415 
Uncontaminated 
soil 
7C  0.263  33.1  7.7  15  132  5.75  0.133  0.907  376  492 
7P  0.21  25.6  7.6  76.4  150  13.2  0.127  0.849  406  444 
5P  0.221  27.2  4.93  77.7  163  12.3  0.135  0.867  416  421 
Contaminated 
Lettuce 
7C  72.7±15.2  144±118                 
7P  83.7±21.6  64.6±32.0                 
5P  113±2.57  80.4±63.3                 
Uncontaminated 
Lettuce 
7C  2.28±0.337  6.7±2.71                 
7P  2.43±0.748  2.00±1.23                 
5P  2.19±0.088  3.61±0.131                        
 
II.2.b.  Lettuce  











was added). The photoperiod was 18L/6D and  the  temperature was 20±2°C. The  relative humidity 






days of  exposure, organisms were  transferred on  the  corresponding uncontaminated  soil  and  fed 




Total  Cd  and  Pb  measurements  were  made  by  inductively‐coupled  plasma  atomic  emission 
spectrophotometry  (ICP‐AES)  after  digestion  of  the  soil  samples  (250 mg)  with  hydrofluoric  and 
perchloric  acid  and  as  described  in  (AFNOR,  1996).  Analysis were  performed  by  the  Laboratoire 
d’analyse  des  sols  of  Arras  (France),  which  benefits  from  the  COFRAC  (French  accreditation 




acid  and  2‐mL‐hydrogen  peroxide  (HNO3  65%,  H2O2  30%,  Carlo‐Erba  analytical  quality).  After 
digestion, samples were diluted adding ultra‐pure water  (18.2 MΩ/cm2) as previously described by 
Fritch et al. (Fritsch et al., 2011) and analyzed by ICP OES (iCAP 6000, Thermo Fisher Scientific). The 




24h)  then weighed.  The  snails were  sacrificed by  freezing  at  ‐80°C. After  thawing,  the whole  soft 
body was removed from the shell and the foot and the viscera were separated (Gomot‐de Vaufleury 
and Pihan, 2002). Only viscera were  studied  in  this work because  they contain  the digestive gland 
(hepatopancreas) which  is  the main site of metal accumulation and storage  in snails  (Hopkin S. P., 
1989). The viscera were oven‐dried at 60°C till constant weight (0.228±0.049 g, n=415) and digested 
in nitric acid (HNO3 65%, Carlo‐Erba analytical quality) as previously described (Gomot‐de Vaufleury 
and  Pihan,  2002).  After  digestion,  samples were  diluted  adding  ultra‐pure water  (18.2 MΩ/cm2), 
filtered in an ash free filter paper and analysed by ICP OES (iCAP 6000, Thermo Fisher Scientific). The 
validity  of  the  analytical  methods  used  was  checked  by  analysing  standard  biological  reference 




Bioavailability  results  from  a  dynamic  interaction  between  the  metal  concentration  in  the  soil 






(1)                                           ܥ௦௡ሺݐሻ ൌ ܥ௦௡ሺ0ሻ ൅	 ௔௞మ 	ሺ1 െ ݁








by  Eq.1,  for  an  accurate  assessment of  the  assimilation  flux  (a)  in  these particular  cases,  a  linear 
model was substituted to Eq.1 according to (Eq. 2): 




(3)                              	ܥ௦௡ሺݐሻ ൌ ܥ௦௡ሺ10ሻ െ ܥ௦௡ሺ10ሻ ∗ ሺ1 െ ݁ି௞మ೏ሺ௧ି௧೎ሻሻ 
where Csn(10) is the metal concentration at the end of the exposure period (mg.kg DWsn‐1) ; k2d is the 
excretion of metal (d‐1); tc is the time (days) at which animals were transferred to the clean soil and t 
is  the  time  (days)  since  the beginning of  the experiment. All negative estimates of excretion  (k2d) 
were considered as not biologically relevant and therefore not presented in the tables of results. 
The  accumulation  and  excretion  parameters were  estimated  by  fitting  the models with  a mixed‐
effects procedure (non linear mixed‐effect (nlme) or linear mixed‐effect (lme), (Lindstrom and Bates, 
1990) allowing  for nested  random effects. The within‐group errors were allowed  to be  correlated 
and/or have unequal variances. The nlme integrated the soil as a fixed factor and the container as a 







II.6.  Determination  of  the  contribution  of  soil  and  lettuce  in  the  Cd  and  Pb 
bioavailability  
Firstly,  the additivity of  the assimilation  fluxes  is  checked. We  consider  that  the  sum of aS*+aL* or 
aS*L+aSL* is not different of aS*L* when the relative standard deviation (RSD) is inferior to 15%.  
When  the  additivity  has  been  validate,  the  relative  contribution  of  soil  and  lettuce  in  the metal 
bioavailability to snails is quantified by the the mean of the percentage of assimilation flux of snails 
exposed  to  one  contamination  source  to  the  assimilation  fluxes  of  snails  exposed  to  both 
contamination sources according to: 





















observed  when  the  contaminated  lettuce  was  offered,  whereas  for  Pb,  snails  exposure  to  the 
contaminated soil lead to the highest assimilation fluxes. 
 
During  the  exposure  phase,  for  Cd,  no  significant  (p‐value>0.05)  excretion  rate  (k2)  have  been 









are  exposed  to  the modalities presenting  contaminated  lettuce  (L*) decreasing  from 3.93  to 2.94 
mgCd kgsn‐1 d‐1  (S*L*), from 3.15 to 1.36 mgCd kgsn‐1 d‐1 (SL*) and from 3.33 to 1.68 mgCd kgsn‐1 d‐1 
(L*). In the modalities with contaminated soil (S*), a slight increase is observed (Table 17 and Figure 













ACCUMULATION    DEPURATION    
a  95IC 
p‐value  k2  95IC  p‐value  Csn(10) mod    k2d  95IC  p‐value  Csn(20) mod 
mgmetal kgsn‐1 d‐1  d‐1  mgmetal kgsn‐1    d‐1  mgmetal kgsn‐1 
Cadmium                                    
7C  S*L*  3.93  3.41/4.44  <0.001  0.216 0.102/0.330  0.111  16.8           
7C  S*L   0.736  0.659/0.813  <0.001        8.09           
7C  SL*  3.15  2.21/4.09  0.011  0.170 0.071/0.269  0.145  15.9           
7C  S*  0.604  0.465/0.743  0.002  0.005 ‐0.008/0.019  0.721  6.62    0.046  0.038/0.054  <0.001  4.18 
7C  L*  3.33  2.17/4.49  0.024  0.209 0.084/0.334  0.155  14.7               
7P  S*L*  2.94  2.74/3.14  <0.001        30.1    0.052  0.038/0.066  0.007  17.9 
7P  S*L   1.07  0.794/1.35  0.046  0.181 ‐0.078/0.440  0.536  5.67           
7P  SL*  1.36  0.981/1.74  0.01  0.028 ‐0.074/0.130  0.809  12.6           
7P  S*  1.54  0.338/2.74  0.267  0.300 ‐0.033/0.634  0.429  5.60    0.017  0.008/0.026  0.113  4.73 
7P  L*  1.68  1.44/1.92  <0.001        17.5           
5P  S*L*  4.34  3.85/4.83  <0.001  0.180 0.083/0.277  0.118  20.8               
5P  S*L   1.95  1.52/2.38  0.002  0.074 ‐0.127/0.275  0.744  14.5           
5P  SL*  2.83  1.92/3.73  0.015  0.326 0.161/0.490  0.098  9.07           
5P  S*  1.19  0.993/1.39  <0.001        12.6           
5P  L*  3.69  2.76/4.62  0.041  0.288 0.058/0.518  0.277  12.8               
                                     
Lead                         
7C  S*L*  19.6  14.2/24.8  0.006  0.051 ‐0.098/0.201  0.76  154    0.002  ‐0.018/0.023  0.913  151 
7C  S*L   16.3  13.9/18.8  <0.001        164    0.046  0.029/0.064  0.034  103 
7C  SL*  0.954  0.895/1.01  <0.001        10.1           
7C  S*  7.31  6.07/8.54  <0.001        73.7    0.047  0.029/0.064  0.039  46.1 
7C  L*  1.33  1.13/1.54  <0.001           13.9               
7P  S*L*  23.8  20.8/26.9  <0.001        239    0.074  0.052/0.096  0.013  114 
7P  S*L   21.3  19.3/23.4  <0.001        214    0.031  0.008/0.055  0.251  157 
7P  SL*  1.35  0.513/2.19  0.169  0.298 0.034/0.561  0.325  4.89           
7P  S*  20.4  13.5/27.2  0.021  0.230 0.033/0.427  0.31  80.4           
7P  L*  0.579  0.494/0.664  <0.001        6.38    0.038  0.021/0.056  0.083  4.36 
5P  S*L*  66.7  53.3/80.2  0.001  0.316 0.202/0.430  0.028  203               
5P  S*L   22.5  20.8/24.3  <0.001        226    0.011  ‐0.002/0.024  0.438  202 
5P  SL*  3.81  3.21/4.40  <0.001        38.7    0.056  0.040/0.072  0.013  22.1 
5P  S*  20.6  19.3/21.9  <0.001        206    0.035  0.005/0.065  0.306  146 














decreasing pH. The Cd concentrations  in snail’s viscera are expressed on a dry weight basis. The curve  represents  the 
accumulation kinetic. Each data point represents an individual snail. 
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A decrease of 2.6 units of pH  leads  to an  increase of Cd bioavailability  in all modalities going  from 
2.94 to 4.34 mgCd kgsn‐1 d‐1 (S*L*), from 1.07 to 1.95 mgCd kgsn‐1 d‐1 (S*L), from 1.36 to 2.83 mgCd kgsn‐1 











modalities  S*L  and  SL*  and  on  soil  7P  with  the modalities  S*  and  L*.  For  the  other  cases,  the 










Cd (mg kg‐1 d‐1) %RSD  Pb (mg kg‐1 d‐1) %RSD 
7C 
aS*L*  3.93  19.5 
aS*L+ aSL*  3.88  1.12  17.3  11.7 
aS* + aL*  3.93  0.102  8.64  55.8 
7P 
aS*L*  2.94  23.8 
aS*L+ aSL*  2.43  17.2  22.7  4.83 
aS* + aL*  3.22  9.46  21  12.0 
5P 
aS*L*  4.34  66.8 
aS*L+ aSL*  4.78  10.2  26.4  60.5 
aS* + aL*  4.88  12.5  24.7  62.9 
 
The relative contribution of each contamination sources is presented in the Table 19. Without taking 
into  account  the  soil parameters  influence,  the  contribution of  soil  to  Pb  assimilation by  snails  is 
about three times higher than for Cd (85% against 35%, respectively) whereas contribution of lettuce 
is more  than  six  time higher  for Cd  than  for Pb  (72%  against 8%,  respectively). When  taking  into 
account the  influence of soil characteristics, we highlight that raising the OM content  increases the 
soil  contribution  of  35%  for  Cd  and  of  4%  for  Pb,  thereby  decreasing  the  lettuce  contribution. A 
























In  this  study we  characterized bioavailability  to  snails of Cd and Pb present  in  soil and  lettuce by 
modeling assimilation  fluxes. Our experimental design has permitted  to assess  the  contribution of 




We  evidenced  different  influences  of  contamination  sources  on  the  amount  and  fluxes  of metal 
assimilated  by  snails.  Indeed,  results  showed  that  Cd  is mainly  assimilated  from  lettuce  (68.1%) 
whereas  assimilated  Pb  came mainly  from  soil  (89.9%).  These  results  are  in  accordance  with  a 
previous work based on  two durations of  exposure which  estimated  that  the  soil  contribution  to 
metal bioaccumulation by snails can be higher than 80% for Pb and from 2 to 40% for Cd depending 




assimilated  are  important  during  bioavailability  assessment  because  they  condition  the  adverse 
effects of metals  (Notten et al., 2005; Peijnenburg et al., 2007; Calhôa et al., 2011). The difference 
between the Cd and Pb in the plant contribution can be due to the difference of metal localization in 
plant.  Indeed, Cd may be mainly present as  free metal  ion  in  leaves  (Leita et al., 1991; Mendoza‐
Cozatl et al., 2011) and thus may be easily bioavailable to snails whereas Pb is located in the cell walls 
(Qureshi et al., 1986). The different sequestration of metal in plant is important to take into account. 




The  similar  value  of  assimilation  fluxes  of  snails  exposed  to  both  contamination  sources  and  the 
addition of assimilation fluxes of snails exposed only to one contamination source (S*+L* or S*L+SL*) 
suggest that the feeding behavior of snails  is not modified by the presence of metal  in food (soil or 








soil  to pick up nutrients  (Gomot et al., 1989),  the addition of OM  in  the  soil 7P may decrease  the 








between  the  bioavailability  of  metal  coming  from  soil  and  plants.  An  increase  of  Cd  and  Pb 
bioavailability has already been  shown with a 2‐pH‐units decrease by Pauget et al.  (Pauget et al., 
2011) with  soil  as unique  source of  contamination.    It  is mainly due  to  the modification of metal 









observed.  Indeed, although excretion  rate are not  significant,  the Pb may be more  retained  in  the 
snails  tissues compared  to Cd during  the exposure phase whereas Cd was not excreted during  the 
depuration phase. The depuration period allows the identification of positive value of excretion of Cd 
in only three modalities and of Pb in eight modalities. For both metal, neither the soil properties nor 
the contamination source  influence  the excretion  rates. However, even  if differences  in Cd and Pb 
excretions by snails have been demonstrated (long term storage of Cd and excretion of Pb) (Hopkin, 
1989; Spurgeon and Hopkin, 1999; Dallinger et al., 2004a), we cannot  identify  these differences  in 
our study with such a short time of exposition and depuration. Moreover, during this study the metal 
concentration  in foot has not been measured. The absence of clear Cd and Pb excretion during the 





for metal assimilation (Coeurdassier et al., 2002)  it  is possible that an  income of Cd and Pb appears 




This  study  brings  new  information  necessary  to  better  understand  the metal  bioavailability  and 
transfer  to  snails.  Indeed,  the  consideration of  contamination  sources  and  respective  influence of 
environmental  parameters  such  as  OM,  pH  on  both  phyto‐  and  zooavailability  is  necessary  to 
understand metal transfer during  in situ metal bioavailability assessment, organisms being exposed 
to multiple  contamination  sources.  Indeed,  the great  contribution of  lettuce  in Cd assimilation by 
snails reinforces the fact that only measuring the total soil concentration is not relevant to assess Cd 
bioavailability  to snails even  if as observed by Pauget et al.  (Pauget et al., 2012), snails are able  to 
assimilate  Cd  coming  from  the  strongly  bound  fraction.  These  data  on  sources  contribution will 
improve the bioavailability modeling under a complex exposure (e.g. passive biomonitoring) and the 
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vise  à  déterminer  la  capacité  des méthodes  chimiques  à  évaluer  et  à  prédire  la  biodisponibilité 
environnementale du cadmium (Cd), du plomb (Pb) et du zinc (Zn) aux escargots Cantareus aspersus. 
Les escargots ont été exposés en  conditions  contrôlées pendant 28  jours à 17  sols provenant des 
alentours d’une ancienne fonderie. Ces sols ont été sélectionnés pour leur gamme de pH, de matière 
organique,  de  teneur  en  argile,  et  pour  leurs  concentrations  en  Cd,  Pb  et  Zn.  L'influence  des 
propriétés  du  sol  sur  la  disponibilité  environnementale  (estimée  à  l'aide  HF‐HClO4,  EDTA,  CaCl2, 
NH4NO3, NaNO3, l'activité ionique et la concentration totale de métal dissous dans la solution du sol) 
et  sur  la biodisponibilité environnementale  (modélisée grâce aux  cinétiques d'accumulation) a été 




meilleure  prédiction  de  la  biodisponibilité  environnementale  du  Cd  et  du  Pb  (r²adj  =  0,82  et  0,83, 
respectivement).  Même  si  aucune  des  méthodes  chimiques  testées  seules  ne  peut  évaluer  la 
106 
 
biodisponibilité  environnementale  du  Zn  aux  escargots,  l'ajout  du  pH,  des  oxydes  de  fer  et 
d'aluminium  permet  d’améliorer  la  prédiction  des  flux  d’assimilation  du  Zn.  Une  méthodologie 
conceptuelle  pour  identifier  une méthode  chimique  permettant  d’estimer  la  biodisponibilité  des 
métaux est proposée sur la base de ces résultats. Nous concluons qu’à l’heure actuelle, il n'existe pas 
de méthode chimique universelle pour prédire la biodisponibilité des métaux de l'environnement aux 






Among contaminants, metals are considered  to be one of  the main  threats concerning soil quality 
degradation (Commission of the European communities, 2006). Indeed, metals cause environmental 
disturbances for both organisms and habitats by direct or indirect toxicity (Moriarty, 1999) and may 
affect  the animal and human populations  (Huff et al., 2007; Qingdong et al., 2007). Currently,  risk 
assessment  procedures  often  ignore  the  soil  characteristics,  though  they  may  influence  metal 
mobility  in soil (Young et al., 2000) and their transfer to primary producers and primary consumers 
(Kabata‐Pendias,  2004).  Transfer  corresponds  to  the  passage  of  a  pollutant  from  a  compartment 
(biotic or abiotic)  to organisms and  is  conditioned by both exposure and bioavailability of metals. 
Bioavailability  is  the  part  of  the  total  pollutant  in  soil which  is  available  or made  available  in  a 
dynamic manner  over  time  to  an  organism  from  its  direct  environment  (Peijnenburg  and  Jager, 
2003a). Bioavailability can be divided  into  three different concepts  (Lanno et al., 2004;  ISO 17402, 
2008):  the  environmental  availability  (EA),  is  governed  by  the  physico‐chemical  processes  that 
regulate metal partition between the solid and liquid phases of soil. The environmental bioavailability 
(EB)  corresponds  to  the physiological processes which  control assimilation of  the pollutant by  the 








In order  to  improve soil quality and  risk assessment, our aim here was  to determine  the ability of 
seven chemical methods to assess and predict metal EB to snail. As bioavailability is influenced by soil 
metal  contamination, by  the physico‐chemical properties of  the  soil  and by  the physiology of  the 
organism in question, the chemical method has to mimic all these aspects. Thus, it is now a priority 
to  find  a  chemical method  able  to  assess  and  predict metal  EB  to  the  snail,  knowing  how  soil 
properties  influence both EA and EB. EA (Cx: concentration assumed to be available) was estimated 
here by means of seven chemical extracts. EB of cadmium (Cd), lead (Pb) and zinc (Zn) was estimated 
by means  of  their  accumulation  kinetics  and  calculation  of  their  assimilation  flux  (a).  Indeed,  the 
assimilation flux corresponds to the flux of metal crossing the biological membranes of the organism 
and  integrates  both  the  physico‐chemical  and  physiological  processes  which  govern  metal 
assimilation. Then, a three‐step approach was used: firstly the  influence of soil characteristics on (i) 
EB  and  (ii)  EA was  expressed  by mono‐  and multivariate  regression.  Secondly,  the  best  chemical 
method  assessing metal  EB  was  selected  on  the  basis  of  its  ability  to  give  an  indication  of  the 








Garden  snails  (Cantareus  aspersus)  were  bred  as  described  by  Gomot‐de  Vaufleury  (Gomot‐de 
Vaufleury,  2000)  under  controlled  conditions.  The  individuals  used  for  the  test  were  subadults, 
reared for 7 to 9 weeks and weighing 5.0±0.6 g (n=516). 
II.2.  Soils 
  Seventeen  soils were  selected  in  the  area  impacted by  the  former  smelter of Metaleurop 
(Nord‐Pas‐de‐Calais, France,  (Douay et al., 2009; Fritsch et al., 2011)) for their range  in pH, organic 
matter  (OM) and  clay  content and  total  contamination  in Cd, Pb and Zn. Their  characteristics are 
summarised  in  Table  20.  The  soils  were  sampled  in  the  first  30  cm  top  layer  after  removal  of 
vegetation residues. A mixed sample  (from 3 sampling points) was prepared  to  free the tests  from 







Soil  pHwater  Clay  Silt   Sand  OM  CEC   [Al]ox  [Fe]ox  [Cd]tot  [Pb]tot  [Zn]tot 
(g.kg‐1)  (g.kg‐1)  (g.kg‐1)  (g.kg‐1)  (cmol.kg‐1)  (g.100g‐1)  (g.100g‐1)  (mg.kg‐1)   (mg.kg‐1)   (mg.kg‐1) 
A  7.7  294  575  131  56  19.3  0.129   0.762  6.4  683  1030 
B  5.7  212  536  252  66  17.9  0.111   0.608  9.3  690  677 
C  6.6  220  516  264  51  16.6  0.091   0.551  15.1  688  1280 
D  7.3  121  514  365  118  12.9  0.101   0.998  23.1  1570  1560 
E  8.1  227  576  197  56  15.8  0.110   0.758  15.7  671  854 
F  7.7  242  566  192  85  19.6  0.110   0.889  32.1  1680  2050 
G  7.6  168  437  395  58  11.6  0.147   1.140  38.6  1920  2830 
H  5.5  257  484  259  145  26.4  0.142   1.130  22.4  2120  1080 
I  6.8  180  351  469  245  20.7  0.196   1.570  28.1  2450  2850 
J  6.2  192  435  373  90  17.5  0.131   0.717  13.1  938  870 
K  7.4  106  244  650  349  19.1  0.098   1.260  8.1  524  660 
L  8.2  151  344  505  132  12.2  0.115   5.880  13.5  2890  2780 
M  8.1  201  483  316  204  16.4  0.101   1.230  11.0  2030  1930 
N  8.1  66  206  728  221  9.2  0.145   4.860  80.8  37100  33700 
X  7.9  240  496  126  61  15.2  0.151   0.560  17.4  911  1092 
Y  7.0  278  584  138  28  17.9  0.100   0.626  6.8  392  430 
Z  7.9  330  414  256  37  19.7  0.224   1.050  3.1  159  287 
min  5.5  66  206  126  28  9.2  0.091  0.551  3.1  159  287 
median  7.6  212  484  264  85  17.5  0.115  0.998  15.1  938  1092 




For each  soil,  six  snails were housed  in  five  replicate polystyrene containers  (24 x 21 x 8 cm)  (ref. 
EIDBBAC001,  Charles  River  IFFA‐CREDO,  L’Arbresle,  France)  containing  a  1‐cm  layer  (100  g  dry 
weight) of each soil. The snails were fed ad  libitum with uncontaminated (0.41±0.04 mgCd.kg‐1 DW, 
1.59±0.48 mgPb.kg‐1 DW and 12.71±2.28 mgZn.kg‐1 DW) pieces of  fresh  lettuce put  in a Petri dish. 







Sampled snails were placed  in clean containers and  fasted  for 48h  (the  faeces were removed after 
24h)  and  then  weighed.  The  snails  were  sacrificed  by  freezing  (at  ‐80°C)  before  analysis.  After 




(65%  HNO3,  Carlo‐Erba  analytical  quality)  and  analysed  by  graphite  furnace  atomic  absorption 
spectrometry (GFAAS), as previously described (Gomot‐de Vaufleury and Pihan, 2002). The validity of 
the  analytical methods was  checked by  reference  to  standard biological material  (TORT‐2,  lobster 
hepatopancreas; National Research Council of Canada–Institute for National Measurement Standard, 
Ottawa,  ON,  Canada).  The  average  deviations  from  the  certified  values  were  4.6±3.4%  (n=10), 
16.7±11.2% (n=8), 5.3% (n=1) for Cd, Pb and Zn respectively. 
II.4.  Soil chemical analysis 
Environmental  availability  was  estimated  by  seven  chemical methods  chosen  for  their  ability  to 
extract  the metal  in  four different  soil  fractions  and used  commonly  in bioavailability  assessment 
procedures (Pueyo et al., 2004; Bur et al., 2010): (i) the total metal concentration using strong acid 
extraction,  (ii)  the metal strongly bound  to soil particles using an organic extractant,  (iii)  the metal 
weakly bound  to  soil particles using neutral  salts and  (iv)  the metals present  in  soil  solution using 
predictive multivariate equations.  
II.4.a.  Strong acid extractant 
 Total metal  concentration:  total  Cd,  Pb  and  Zn measurements were made  by  inductively‐
coupled  plasma  atomic  emission  spectrophotometry  (ICP‐AES)  after  digestion  of  the  soil  samples 
(250 mg) with hydrofluoric and perchloric acids as described in (AFNOR, 1996). 
II.4.b.  Organic extractant 















 Ammonium nitrate  (NH4NO3) extraction:  soil extracts were obtained after  shaking NH4NO3 
solution (1 M, Carlo Erba, analytical quality) and soil 1/10 s:s) in an end‐over‐end shaker for 2 h at 60 
rpm.  Then  the  extracts were  separated  from  the  solid  residue  by  centrifugation  at  3000g  for  10 








Then,  supernatants  were  acidified  (0.5%HCl,  Carlo  Erba,  analytical  quality)  to  prevent  metal 





















=  the  excretion  rate  constant  (d‐1). Csn(0)  is  the metal  concentration measured  in  six  snails  at  the 
beginning of the experiment.  
The accumulation and elimination parameters were estimated by fitting the models with a non‐linear 
mixed‐effects  procedure  (nlme)  allowing  nested  random  effects.  The  within‐group  errors  were 
allowed to be correlated and/or to have unequal variances. The nlme procedure integrates the soil as 
a  fixed  factor and  the  container as a  random effect. Significance  (i.e. difference  from  zero) of  the 
modelled kinetic parameters was assessed using p‐values  (ANOVA, p<0.05). Statistical differences  in 
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parameter  estimates between  treatments were  judged  from  the  absence of overlap of  their 95% 
confidence intervals (95% CI).  
II.5.b.  Relating  environmental  bioavailability  (a)  and  environmental  availability 
(Cx) to soil parameters 
To  determine  the  influence  of  soil  parameters  on  EB,  to  check  the  influence  of  total  soil 
concentration  on  EA  and  to  find which  soil  parameters  influence metal  extractability  (Table  21), 
multivariate  regression of  EB  (a)  against  soil parameters  and mono/multivariate  regressions using 





where, Y = a or Cx or  log(k1)  ; x  ,y,…  represent  the coefficients and A, B, …  represent  the  total soil 
metal  concentrations  or  extracted metal  concentrations  and  the  pH  and  the  log  transformed  soil 


















Physiological  dynamic  processes  which  control 





























soil  concentration  (Ctot  in mg.kg  DWsoil‐1),  (2)  the  EDTA‐extractable metal  concentration  (CEDTA  in 
mg.kg  DWsoil‐1),  (3)  the  CaCl2‐extractable  metal  concentration  (CCaCl2  in  mg.kg  DWsoil‐1),  (4)  the 
NH4NO3‐extractable metal concentration (CNH4NO3 in mg.kg DWsoil‐1), (5) the NaNO3‐extractable metal 
concentration (CNaNO3 in mg.kg DWsoil‐1), (6) the free ion metal activity (Cion in mol.L‐1) and (7) the total 















that  EA  and  EB  are  necessarily  influenced  by  the  same  parameters,  but  it  indicates  that  the 
extractant tested may be a potential indicator of EB. After this first screening, correlation between EB 
(a)  and  chemical  estimation  of  EA  (Cx)  were  checked  using  monovariate  regressions  for  all 
extractants. Among  the  pre‐selected methods  using  the  uptake  rate,  the  one which  presents  the 
greatest correlation with the EB was chosen. To predict EB, multivariate regressions of assimilation 
fluxes (a) against the chemical estimation of EA coupled with soil characteristics were performed. 
NB. The  influence of  soil properties on  the metal  in  soil  solution  (free  ion metal activity and  total 
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by  swamping  the  soil with  the  desorbing  cation  (McLaughlin  et  al.,  2000).  The  neutral  salts  have 
lower  extraction  capacities  than  EDTA  and  some  differences  were  observed  between  the  three 
metals. For Cd and Pb, the CaCl2 and the NH4NO3 extracts were the most efficient and showed the 
















Figure 39 : Accumulation kinetics of Cd  in C. aspersus  snails exposed  to  soils G and K. Each data point  represents an 






39) was observed  as previously  shown by Gimbert et  al.  (Gimbert et  al., 2006). This  suggests  the 




probably  due  to  the  weakness  of  the  associated  assimilation  fluxes.  For  Zn,  the  two  previously 
described patterns were observed (Figure 41). Almost linear patterns of accumulation were found for 
the snails exposed to most soils, suggesting an absence of Zn excretion during exposure (Table 23). 










Figure  41: Accumulation  kinetics of  Zn  in C.  aspersus  snails  exposed  to  soils C  and K.  Each data point  represents  an 










Total   EDTA  NH4NO3 NaNO3 CaCl2 Ion  Diss 
(mg.kg‐1)  (mg.kg‐1)  (mg.kg‐1)  (mg.kg‐1)  (mg.kg‐1)  (mol.L‐1)  (µg.L‐1) 
Cadmium
A  6.4  4.17±0.37  0.08±0.00 0.02±0.00 0.08±0.00 6.53E‐10  0.19 
B  9.3  8.18±0.06  1.11±0.08 0.27±0.02 1.13±0.01 1.99E‐09  2.00 
C  15.1  13.8±0.38  1.01±0.08 0.25±0.01 1.12±0.08 1.23E‐09  1.68 
D  23.1  17.1±0.57  0.50±0.03 0.12±0.01 0.79±0.01 8.08E‐10  0.61 
E  15.7  10.5±0.39  0.21±0.04 0.03±0.00 0.16±0.01 5.15E‐10  0.32 
F  32.1  21.8±0.49  0.47±0.02 0.09±0.01 0.45±0.01 6.27E‐10  0.71 
G  38.6  26.2±0.17  1.50±0.05 0.24±0.02 1.65±0.01 6.76E‐10  1.35 
H  22.4  18.5±0.33  1.68±0.05 0.46±0.02 1.73±0.02 2.28E‐09  3.52 
I  28.1  21.3±0.43  0.66±0.02 0.15±0.00 0.98±0.06 1.07E‐09  0.71 
J  13.1  10.4±0.34  0.55±0.01 0.16±0.01 0.84±0.02 1.53E‐09  1.38 
K  8.1  3.96±0.31  0.05±0.01 0.03±0.03 0.10±0.07 7.58E‐10  0.07 
L  13.5  3.68±0.20  1.19±0.24 0.01±0.00 0.06±0.01 4.87E‐10  0.12 
M  11  5.07±0.14  0.09±0.00 0.01±0.00 0.07±0.00 5.13E‐10  0.07 
N  80.8  20.8±0.47  0.53±0.09 0.03±0.00 0.31±0.04 5.07E‐10  0.59 
X  17.4  10.6±0.29  0.19±0.01 0.03±0.00 0.19±0.02 5.69E‐10  0.40 
Y  6.8  4.52±0.28  0.31±0.01 0.05±0.00 0.13±0.00 9.39E‐10  0.70 
Z  3.1  2.08±0.08  0.03±0.00 0.01±0.00 0.09±0.00 5.62E‐10  0.09 
Lead
A  683  162±9  0.14±0.04 0.15±0.00 0.17±0.16 3.16E‐11  3.7 
B  690  562±12  5.35±0.30 1.89±0.28 2.42±0.38 1.55E‐09  19.2 
C  688  581±71  5.62±0.20 0.60±0.04 0.43±0.43 2.88E‐10  9.40 
D  1570  1095±12  1.08±0.06 0.87±0.17 0.47±0.27 1.38E‐10  8.00 
E  671  208±13  0.14±0.03 0.06±0.01 0.19±0.20 1.37E‐11  2.6 
F  1680  1326±43  0.61±0.02 0.38±0.05 0.33±0.07 6.07E‐11  5.7 
G  1920  1324±20  0.85±0.14 0.32±0.04 1.29±1.11 8.86E‐11  6.9 
H  2120  1392±44  7.98±0.45 4.29±0.31 3.32±0.39 6.62E‐09  43.8 
I  2450  1333±49  0.85±0.19 0.27±0.03 0.25±0.02 5.45E‐10  15.6 
J  938  595±25  1.17±0.06 0.83±0.07 0.60±0.10 8.11E‐10  15.4 
K  524  253±10  0.09±0.02 0.06±0.03 0.84±1.05 4.22E‐11  3.9 
L  2890  569±8  0.20±0.01 0.10±0.03 0.73±0.11 4.05E‐11  5.3 
M  2030  519±11  0.26±0.00 0.17±0.06 0.07±0.03 3.56E‐11  4.7 
N  37100  9461±322  3.88±0.43 0.53±0.06 1.83±0.70 4.41E‐10  23.5 
X  911  504±3  0.51±0.15 0.31±0.04 0.63±0.44 2.52E‐11  3.5 
Y  392  309±19  0.44±0.03 0.07±0.02 0.05±0.00 6.85E‐11  4.6 
Z  159  119±1  0.03±0.03 0.02±0.00 0.05±0.01 5.22E‐12  1.6 
Zinc
A  1030  183±9  7.9±1.7 4.6±0.1 0.7±0.3 3.48E‐08  62.4 
B  677  241±14  244.9±3.9 67.9±3.7 52.4±2.5 9.63E‐08  458 
C  1280  653±6  274.3±5.8 88.4±2.4 70.9±1.6 8.80E‐08  320 
D  1560  578±34  65.0±1.8 25.7±1.2 19.9±0.9 6.19E‐08  116 
E  854  233±6  8.6±4.0 2.2±0.2 1.0±0.4 2.27E‐08  30.9 
F  2050  653±23  32.8±0.1 9.9±0.7 6.6±0.4 5.63E‐08  96.5 
G  2830  703±21  81.8±7.1 18.3±1.0 20.6±2.6 7.90E‐08  177 
H  1080  491±40  300.3±10.0 98.8±5.4 68.8±1.1 1.62E‐07  738 
I  2850  834±29  115.0±8.9 36.8±1.1 35.6±1.0 1.38E‐07  301 
J  870  372±14  128.8±4.7 46.9±1.5 37.8±1.8 8.50E‐08  294 
K  660  181±12  9.2±0.1 3.0±1.0 4.0±2.9 2.96E‐08  30.2 
L  2780  304±3  17.8±3.5 2.6±0.1 1.6±0.6 5.26E‐08  64 
M  1930  295±16  13.4±1.0 3.1±0.5 1.5±0.0 4.22E‐08  43.4 
N  33700  5446±800  67.8±0.5 6.7±1.4 8.1±0.6 3.77E‐07  660 
X  1092  202±4  8.7±2.5 2.7±0.3 1.5±0.3 3.09E‐08  47.5 
Y  430  106±4  20.3±0.4 4.8±0.2 1.8±0.7 2.75E‐08  75.1 













A  0.23  0.20/0.27  <0.001 0.04 0.01/0.06 0.182 0.7 
B  0.77  0.65/0.88  <0.001 0.02 0.00/0.05 0.414 0.56 
C  0.94  0.80/1.09  <0.001 0.03 0.01/0.04 0.204 0.72 
D  0.9  0.78/1.02  <0.001 0.03 0.01/0.04 0.237 0.73 
E  0.5  0.40/0.60  <0.001 0.02 0.00/0.04 0.397 0.76 
F  0.72  0.64/0.80  <0.001 0 0.00/0.01 0.107 0.73 
G  1.01  0.76/1.25  <0.001 0 0.00/0.01 0.649 0.61 
H  0.67  0.57/0.77  <0.001 0 0.00/0.00 0.139 0.8 
I  0.84  0.70/0.97  <0.001 0.04 0.02/0.07 0.146 0.62 
J  0.58  0.49/0.66  <0.001 0.01 0.00/0.03 0.682 0.7 
K  0.27  0.22/0.31  <0.001 0.04 0.01/0.06 0.148 0.77 
L  0.41  0.30/0.52  0.002 0.08 0.04/0.13 0.079 0.7 
M  0.46  0.38/0.55  <0.001 0 0.00/0.03 0.933 0.49 
N  1.3  1.12/1.48  <0.001 0.03 0.01/0.06 0.147 0.78 
X  0.78  0.64/0.91  <0.001 0.05 0.02/0.08 0.13 0.54 
Y  0.37  0.32/0.42  <0.001 0.03 0.01/0.05 0.139 0.77 
Z  0.21  0.18/0.24  <0.001 0.05 0.02/0.07 0.055 0.76 
Lead 
A  7.56  6.57/8.55  <0.001 0.06 0.03/0.08 0.041 0.85 
B  10.9  8.27/13.5  <0.001 0.07 0.04/0.09 0.04 0.93 
C  9.99  8.48/11.5  <0.001 0.07 0.05/0.09 0.004 0.78 
D  22.03  17.7/26.4  <0.001 0.12 0.08/0.16 0.013 0.88 
E  5.38  4.22/6.53  <0.001 0.02 0.00/0.04 0.51 0.8 
F  19.76  16.9/22.6  <0.001 0.05 0.03/0.07 0.039 0.72 
G  21.39  17.2/25.6  <0.001 0.07 0.05/0.10 0.014 0.82 
H  19.2  15.9/22.5  <0.001 0.07 0.04/0.10 0.042 0.67 
I  18.48  14.3/22.7  <0.001 0.12 0.07/0.17 0.029 0.61 
J  6.05  5.19/6.90  <0.001 0.02 0.00/0.04 0.288 0.79 
K  5.83  4.37/7.30  <0.001 0.05 0.01/0.09 0.051 0.37 
L  37.22  29.2/45.2  <0.001 0.17 0.11/0.22 0.009 0.57 
M  14.94  12.2/17.8  <0.001 0.06 0.03/0.09 0.047 0.65 
N  171.24  141/201  <0.001 0.15 0.11/0.19 0.047 0.64 
X  17.3  14.4/20.2  <0.001 0.1 0.07/0.13 0.008 0.74 
Y  3.26  2.71/3.81  <0.001 0.01 0.00/0.04 0.571 0.69 
Z  1.38  1.19/1.57  <0.001 0 0.00/0.01 0.549 0.8 
Zinc 
A  12.22  5.23/19.2  0.116 0.04 0.00/0.11 0.592 0.26 
B  21.78  13.6/30.0  0.021 0.08 0.03/0.13 0.169 0.73 
C  42.76  33.5/52.0  <0.001 0.06 0.03/0.08 0.035 0.7 
D  23.03  17.1/29.0  0.002 0.04 0.01/0.06 0.254 0.82 
E  9.8  4.56/15.0  0.096 0.01 0.00/0.06 0.837 0.72 
F  19.01  13.0/25.0  0.008 0 0.00/0.03 0.946 0.74 
G  24.8  18.0/31.6  0.003 0.01 0.00/0.04 0.693 0.81 
H  27.56  20.5/34.6  0.002 0.03 0.00/0.06 0.388 0.77 
I  9.11  5.40/12.8  0.033 0 0.00/0.00 0.208 0.79 
J  9.83  6.30/12.4  0.016 0 0.00/0.01 0.516 0.78 
K  4.54  0.43/8.7  0.313 0 0.00/0.05 0.765 0.21 
L  14.29  9.34/19.2  0.013 0 0.00/0.03 0.913 0.66 
M  11.6  6.64/16.6  0.04 0 0.00/0.02 0.639 0.64 
N  273.27  228/318  <0.001 0.07 0.04/0.09 0.03 0.81 
X  3.1  1.16/5.03  0.14 0 0.00/0.00 0.173 0.49 
Y  0.1  0.00/0.09  0.899 0 0.00/0.00 0.36 0.24 



















The  EDTA‐extracted metal  concentrations were  correlated  to  the  total  soil  concentrations  for  the 
three metals. For Cd, an elevated determination coefficient (0.91) was observed compared to Pb and 
Zn  (0.45  and  0.48,  respectively)  (Table  25).  Cadmium  was  the  only  metal  for  which  total  soil 
concentration  explained  a  significant  part  of  neutral‐salts‐extracted  concentration  even  if  low 
determination  coefficients were observed  (0.21 and 0.32  for NH4NO3 and CaCl2,  respectively). The 
addition of soil parameters gave a better explanation of the EA estimated by the chemical extracts as 
shown by  the higher determination  coefficients of  the multivariate  regressions  (Table 25). Soil pH 
was identified as the most important parameter influencing EA. Indeed in 92% of cases, a significant 
influence of pH was observed (Table 25). To a  lesser extent, CEC and  iron oxide also  influenced the 
EA. Iron oxide was identified as influencing concentrations in metal extracted by EDTA. 
III.3.c.  Selection  of  a  chemical  method  to  assess  metal  environmental 
bioavailability to snails 
From  screening  the uptake  rate  regressions  (Table 26),  two  chemical methods  seemed  suitable  to 








than  the  total  soil  concentration  as  testified  by  its  higher  determination  coefficient  (r²adj  =  0.67 
against 0.56), while for Pb, the total soil concentration seems to be the best chemical method (r²adj = 
0.77 against 0.32). For Zn, the screening showed that none of the chemical methods were usable (all 
regressions were  significant).  This was  confirmed when  relating  assimilation  fluxes  and  extracted 









Table 24:  Influence of soil characteristics on Cd, Pb and Zn environmental bioavailability  (a, assimilation  flux) to snails 
estimated using multivariate regressions. Statistical significance: °: p‐value<0.1; *: p‐value<0.05; **: p‐value<0.01; ***: p‐
value<0.001. 
Metal  Equation p‐value r²adj
Cd  a = 2.86±0.69** + 0.02±0.00 Cdtot*** ‐ 0.14±0.04 pH** ‐ 1.24±0.39 log CEC** ‐ 0.26±0.13 log Feox°  <0.001  0.81
Pb  a = 35.8±14.0* + 0.01±0.00 Pbtot*** ‐ 27.5±11.0 log CEC*  <0.001  0.83





Table  25:  Influence  of  (i)  total  soil  concentration  and  (ii)  total  soil  concentration  coupled with  soil  parameters  on 
environmental  availability  (Cx)  estimated  by  the  chemical  extractants  (EDTA,  NH4NO3,  NaNO3  and  CaCl2)  using 
multivariate regressions for Cd, Pb and Zn. Statistical significance: °: p‐value<0.1; *: p‐value<0.05; **: p‐value<0.01; ***: 
p‐value<0.001. ns: no significant regression. 










NaNO3  CdNaNO3 = ns  ns  ns CdNaNO3 = 0.94±0.12*** + 0.005±0.001 Cdtot** ‐ 0.12±0.02 pH***  <0.001  0.83 
CaCl2  CdCaCl2 = 0.01±0.24+ 0.04±0.01 Cdtot*  0.013  0.32 CdCaCl2 = 3.49±0.54*** + 0.03±0.01 Cdtot*** ‐ 0.48±0.07 pH***  <0.001  0.83 
Pb 
EDTA  PbEDTA = 185±160+ 0.39±0.11 Pbtot** 0.003 0.45
PbEDTA = 182±169 + 0.67±0.12 Pbtot*** ‐ 1290±403 log Feox**  <0.001  0.67 
NH4NO3  PbNH4NO3 = ns  ns  ns PbNH4NO3 = 18.3±3.24*** + 0.0003±0.000 Pbtot ‐ 2.36±0.44 pH***  <0.001  0.64 
NaNO3  PbNaNO3 = ns  ns  ns PbNaNO3 = 7.44±1.49*** + 0.0003±0.0002 Pbtot ‐ 1.00±0.20 pH***  <0.001  0.61 
CaCl2  PbCaCl2 = ns  ns  ns PbCaCl2 = 5.88±1.45** + 0.0002±0.0002 Pbtot ‐ 0.76±0.20 pH**  0.005  0.49 
Zn 
EDTA  ZnEDTA = 101±84.2 + 0.20±0.05 Zntot** 0.02 0.48
ZnEDTA = 735±269* + 0.30±0.04 Zntot*** ‐ 107±36.7 pH* ‐ 407±155 log Feox*  <0.001  0.77 
NH4NO3  ZnNH4NO3 = ns  ns  ns ZnNH4NO3 = 860±104*** + 0.02±0.01 Zntot ‐ 112±14.8 pH***  <0.001  0.79 
NaNO3  ZnNaNO3 = ns  ns  ns ZnNaNO3 = 275±33.3*** + 0.006±0.004 Zntot – 35.7±4.72 pH***  <0.001  0.79 











Metal  Method  Equation  p‐value  r²adj 
Cd 
Total  log k1 = ns  ns  ns 
a = 0.27±0.09*** + 0.02±0.00 Cdtot***  <0.001  0.56 
EDTA  log k1 = ns  ns  ns 
a = 0.28±0.07** + 0.03±0.00 CdEDTA***  <0.001  0.67 
NH4NO3 
log k1 =  ‐4.08±1.35* + 0.49±0.08 pH***  ‐ 1.28±0.54  log Clay* + 2.96±0.83  log CEC**  ‐ 
1.02±0.27 log Feox**  0.001  0.71 
a = 0.43±0.08*** + 0.28±0.01 CdNH4NO3*  0.017  0.29 
NaNO3  log k1 = ‐2.24±0.45*** + 0.44±0.06 pH***  <0.001  0.77 a = 0.46±0.07*** + 1.21±0.43 CdNaNO3*  0.01  0.31 
CaCl2  log k1 = ‐2.42±0.51*** + 0.37±0.07 pH***  <0.001  0.64 a = 0.40±0.06*** + 0.33±0.08 CdCaCl2***  <0.001  0.53 
Ion  log k1 = 11.1±0.64*** ‐ 1.82±0.52 log CEC**  0.004  0.43 
a = ns  ns  ns 
Diss  log k1 = ‐4.01±0.46*** + 0.41±0.05 pH*** + 0.56±0.14 log OM**  <0.001  0.84 
a = ns  ns  ns 
Pb 
Total  log k1 = ns  ns  ns 
a = 1.10±2.10 + 0.01±0.00 Pbtot***  <0.001  0.77 
EDTA  log k1 = ns  ns  ns 
a = 5.53±3.50 + 0.01±0.00 PbEDTA*  0.014  0.32 
NH4NO3  log k1 = ‐2.70±0.47*** + 0.55±0.06 pH*** + 0.81±0.22 log Feox**  <0.001  0.88 a = ns  ns  ns 
NaNO3  log k1 = ‐1.79±0.40*** + 0.47±0.06 pH*** + 0.67±0.19 log Feox**  <0.001  0.88 a = ns  ns  ns 
CaCl2  log k1 = ‐1.02±0.79 + 0.34±0.11 pH**  0.007  0.37 a = ns  ns  ns 
Ion  log k1 = 5.98±0.77*** + 0.83±0.05 pH*** ‐ 0.81±0.44 log CEC°  <0.001  0.97 
a = ns  ns  ns 






























and  CEC  increased  the  EDTA  prediction  of  Cd  EB  as  shown  by  the  increase  of  the  determination 
coefficient  rising  from  0.67  (Table  26)  to  0.82  (Table  27).  This  showed  that,  even  though  the  pH 
already  influenced  the  EDTA extract,  its  influence on EB was  a  little different. Moreover,  the CEC 
influence was not  taken  into account by  the EDTA extract  (Table 25) while  it  influenced Cd EB  to 
snails (Table 24). Thus, the equation based on EDTA extraction, pH and CEC (Table 27) was chosen to 
predict Cd EB. For Pb, the best EB prediction using total soil concentration was obtained when taking 
into account  the CEC  influence with a determination coefficient rising  from 0.77  (Table 26) to 0.83 
(Table  27).  Predicted  assimilation  fluxes  of  Cd  and  Pb  were  in  accordance  with  the  measured 
assimilation  fluxes  (Figure  42).  Significant  regressions  (p‐value  <  0.001)  were  obtained  when 
correlating predicted  and measured  assimilation  fluxes of Cd  and Pb with elevated determination 
coefficients (r² = 0.97 and 0.95, respectively, Figure 42).  
Even though none of the chemical methods tested could alone assess Zn EB to snails, the addition of 
soil  characteristics  allowed  the  prediction  of  the  assimilation  flux  variation.  The  determination 
coefficients observed ranged  from 0.75  (for total metals  in soil)  to 0.93  (for  free  ion activity  in soil 
solution)  (Table 27). Then, when using  the equation with  the  total  soil  concentration and  the  soil 






**:  p‐value<0.01;  ***:  p‐value<0.001.  ns:  no  significant  regression.  Ion:  free  ion  activity; Diss:  total  dissolved metal 
concentration in soil solution. 
Metal  Method  Equation  p‐value  r²adj 
Cd 
Total  a = 2.86±0.69** + 0.02±0.00 Cdtot*** ‐ 0.14±0.04 pH** ‐ 1.24±0.39  log CEC** ‐ 0.26±0.13  log  <0.001  0.81
EDTA  a = 2.76±0.67** + 0.02±0.00 CdEDTA*** ‐ 0.12±0.04 pH* ‐ 1.28±0.37  log CEC**  <0.001  0.82
NH4NO3  a = 1.37±0.60* + 0.34±0.08 CdNH4NO3** + 0.38±0.17 log OM* ‐ 1.39±0.50 log CEC* ‐ 0.78±0.22  0.005  0.62
NaNO3  a = 2.47±0.63** + 1.49±0.36 CdNaNO3** ‐ 1.66±0.52 log CEC** ‐ 0.23±0.19 log Feox  0.004  0.57
CaCl2  a = 1.69±0.54** + 0.35±0.07 CdCaCl2*** ‐ 1.05±0.44 log CEC*  <0.001  0.65
Ion  a = ns  ns  ns 
Diss  a = 2.35±0.71** + 0.19±0.06 Cddiss** + 0.31±0.19 log OM ‐2.05±.61 log CEC** ‐ 0.44±0.24 log Feox  0.017  0.5 
Pb 
Total  a = 35.8±14.0* + 0.01±0.00 Pbtot*** ‐ 27.5±11.0 log CEC*  <0.001  0.83
EDTA  a = 47.36±16.25* + 0.01±0.00 PbEDTA** ‐ 32.92±13.20 log CEC* + 19.30±4.93 log Feox**  <0.001  0.77
NH4NO3  a = 64.50±22.56* + 1.47±0.69 PbNH4NO3° ‐ 42.94±18.58 log CEC* + 25.26±6.41 log Feox**  0.003  0.6 
NaNO3  a = 74.28±22.53** + 3.88±1.52 PbNaNO3* ‐ 51.04±18.62 log CEC* + 22.67±6.01 log Feox**  0.001  0.64
CaCl2  a = 59.46±22.60* + 3.45±1.80 PbCaCl2° ‐ 39.05±18.60 log CEC° + 22.05±6.55 log Feox**  0.004  0.58
Ion  a = 82.08±26.00** + 2.52 109±1.15 109 Pbion* ‐ 56.67±21.43 log CEC* + 20.56±6.42 log Feox**  0.002  0.61
Diss  a = 78.89±23.47** + 0.42±0.16 Pbdiss* ‐ 56.00±19.70 log CEC* + 20.71±6.11 log Feox**  0.001  0.64
Zn 
Total  a = ‐ 37.3±20.3 + 0.03±0.01 Zntot** ‐ 23.0±5.2 pH** ‐ 183±37.4 log Alox** ‐ 13.79±8.15 log Feox  0.023  0.75
EDTA  a = ns  ns  ns 
NH4NO3  a  =  15.99±43.44  +  0.17±0.03  ZnNH4NO3*  +  18.58±3.76  pH**  ‐  34.34±10.42  log  OM*  ‐  0.01  0.89
NaNO3  a = ‐56.40±27.15° + 0.49±0.08 ZnNaNO3*** + 13.78±2.87 pH** ‐ 19.06±5.39 log OM*  <0.001  0.88
CaCl2  a = ‐44.32±38.79 + 0.58±0.15 ZnCaCl2** + 11.79±3.93 pH* ‐17.66±7.83 log OM°  0.008  0.77
Ion  a  =  ‐134±29.7**  +  4.85  108±6.54  107  Znion***  +  11.0±2.11  pH**  ‐  33.3±4.89  log  OM**  ‐  0.001  0.93























parameters  showed  a  significant  influence of pH, CEC  and  iron oxides.  This  is  in  accordance with 
previous  observations  with  other  organisms  differently  exposed  to  soil  contamination,  such  as 
collembolans  (Folsomia  candida  (Crommentuijn et al., 1997; Van Gestel and Koolhaas, 2004)) and 
two earthworms  (Eisenia Andrei and  Lumbricus  rubellus  (Peijnenburg et al., 1999c; Veltman et al., 
2007)). However, even if the same parameters influence metal EB to several organisms, the intensity 
of  this  influence may be variable.  Indeed, differences  in  sources and  routes of  contamination and 
physiology between  soil organisms play an  important  role  in metal accumulation as underlined by 






















aCd = 1.11  aCd predicted
r²adj = 0.97
























aPb = 0.94  aPb predicted
r²adj = 0.95





























After  the  identification  of  the  soil  parameters  which  modulate  the  EA  and  EB  to  snails,  these 
influences were compared using  the uptake rates. The correlation between assimilation  fluxes and 






which  is  the digestive one  (Gomot et al., 1989; Coeurdassier et al., 2002; Gomot‐de Vaufleury and 
Pihan, 2002). 
 For  Cd,  EDTA  extract  was  highly  correlated  to  assimilation  flux  (r²adj  =  0.67)  whereas  total  soil 
concentration was selected for Pb (r²adj = 0.77). Even if it has been shown that the CaCl2 extract and 
metal available  in pore water  can be used  to determine EB  to  the earthworm  (Peijnenburg et al., 
1999b; Vijver et al., 2003), several studies have suggested that metal EB was best explained by total 




were obtained whatever  the metal  considered.  Indeed, adding  soil pH and CEC  to obtain a better 
forecast  of  the  Cd  EB  increased  the  determination  coefficient  from  0.67  to  0.82,  allowing  the 
discrimination of the soil characteristics influencing the EB which are not or not correctly taken into 






For Pb,  the  total metal concentration  in  soil  is a better predictor of EB  than  the EDTA extractable 
concentration  even  though  EDTA was  selected during  the  first  screening  (using uptake  rate).  This 
suggest that snails are also able to assimilate strongly bound Pb, as demonstrated by Scheifler et al. 
(Scheifler  et  al.,  2003b)  for  Cd,  explaining  the  elevated  correlation  between  EB  and  total  Pb 
concentration in the soil. We can assume that EDTA extraction is a better method to assess Pb EB to 
snails than neutral salt extraction due to  its ability to partially dissolve mineral compounds such as 
pyromorphite or mimetite potentially present  in soils  (Bajda, 2011). However,  the absence of  total 




was  confirmed  by  the  absence  of  significant  correlation  between  assimilation  fluxes  and  EA 








not  take  into  account  environmental  parameters  (e.g.  rainfall,  sunshine,  plants  as  contamination 
source), no  single chemical method can be  selected  for  the assessment of EB of metals  in  soils  to 
snails. However,  in  this  laboratory experiment  the  strong correlations between Cd assimilated and 











of  soil  parameters,  with  similar  soil  use,  the  most  contaminated  soil  would  be  considered  as 
presenting the highest risk, although  its metal EB could be  low due to soil parameters. That  is why 
numerous  studies  (Peijnenburg et al., 2007; Dermont et al., 2008; van Gestel, 2008) deal with  the 
determination of chemical methods taking into account the soil characteristics to assess and predict 
bioavailability  in risk assessment procedures.  In our study we have shown that EDTA (coupled with 




to  find  a  global  chemical estimator of EB.  Indeed,  each metal exhibits different behaviours  and  a 
competition between metals for binding sites exists in soil. Moreover, the contrasting fates of metals, 
as shown  in this study and  in Gimbert et al. (Gimbert et al., 2008c), make  it difficult to determine a 
single chemical method to assess and predict bioavailability. Another aspect to be taken into account 
is the side reactions occurring between the chemical method and the soil (ISO 17402, 2008). Indeed, 
Meers  et  al.  (Meers  et  al.,  2007b)  have  shown  that  the  NH4NO3  extract  can  overestimate  the 
exchangeable fraction by formation of amine complexes. 
As recommended in ISO 17402 (ISO 17402, 2008), much care should be given when relating chemical 
and biological methods  (and even more when  the objective  is  to  replace a biological method by a 
chemical  method)  for  bioavailability  assessment.  Indeed,  as  shown  in  Figure  43,  the  extracted 
concentrations  and  assimilation  fluxes  are  highly  correlated  within  a  range  of  total  soil 
concentrations. The Cd‐EDTA extracts are correlated to total soil concentrations and present a linear 
pattern  whereas  the  assimilation  fluxes,  even  though  they  are  closely  correlated  to  total  soil 
concentrations, present a non‐linear pattern. For  total Cd concentration  in  soil up  to 26 mg.kg‐1, a 
correlation  can  be  found  between  EDTA  extract  and  EB  but,  after  the  plateau  appears,  the 




Instead of  looking  for a universal chemical estimator of EB,  it may be more  interesting to  focus on 
total  soil concentration coupled with  the  influence of  soil characteristics  to assess and predict EB. 
During this study, even though no chemical method to assess Zn EB was found, a correct predictor of 
Zn  assimilation was  obtained  by  taking  into  account  soil  parameters  and  total  soil  concentration 
(r²adj= 0.75). The  same observations were made with  the other metals where 81% and 83% of  the 
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Lors  de  l’ERE  liées  à  la  contamination  des  sol  par  les métaux,  la méthode  la  plus  communément 
utilisée aujourd’hui en France repose essentiellement sur des mesures de teneurs totales en métaux 
dans  les  sols  couplées  à  des  durées  d’expositions  théoriques  et  des  valeurs  toxicologiques  de 
référence  afin  de  vérifier  si  le  site  est  conforme  à  l’usage  que  l’on  veut  en  faire  (IEM,  2007). 
Cependant, les transferts de métaux du sol aux organismes sont conditionnés par un grand nombre 
de paramètres tant physico‐chimiques (Peijnenburg et al., 1999c; Calhôa et al., 2011; Pauget et al., 
2011) que biologiques  (Vijver  et  al., 2003; Gimbert  et  al., 2008c). Pour une  analyse  judicieuse du 
risque de  transfert des métaux,  il  est donc  important de prendre  en  compte  leur biodisponibilité 
(Fairbrother et al., 2007; van Gestel, 2008; Smith, 2009). Une étude préliminaire à ce travail de thèse, 
réalisée en conditions contrôlées sur des sols artificiellement contaminés, avait permis de mettre en 
évidence  l’influence  du  pH  et  de  la MO  sur  la  biodisponibilité  du  Cd  et  du  Pb  chez  l’escargot  C. 
aspersus  (Pauget  et  al.,  2011).  Ce  travail  avait  également  posé  les  bases  de  l’utilisation  des  taux 
d’absorption  (k1)  pour  comparer  l’influence  des  paramètres  du  sol  sur  la  disponibilité 
environnementale et  la biodisponibilité dans une nouvelle méthodologie. Cette étude avait montré 
l’incapacité  de  la  concentration  totale  des métaux  dans  les  sols  à  prédire  la  biodisponibilité  des 
métaux. Cependant, ces résultats obtenus en laboratoire devaient être transposés in situ.  
C’est dans ce cadre d’évaluation de  la biodisponibilité des métaux  in situ et des mécanismes qui  la 
module  que  s’inscrit  ce  travail  de  thèse.  L’exposition  des  escargots  sur  les  12  sites  français  du 
programme  Bioindicateur  2  (http://ecobiosoil.univ‐rennes1.fr/ADEME‐Bioindicateur/)  a  permis  de 
mettre  en  évidence  l’influence  des  paramètres  des  sols  et  des  sources  de  contamination  sur 
l’accumulation des métaux. Cette exposition a permis également de mettre en place une nouvelle 
méthode d’évaluation des  transferts des métaux  (SET)  intégrant  tous  les mécanismes modulant  la 
biodisponibilité grâce à des mesures biologiques. Le calcul d’un indice d’excès global de transfert de 
métaux (indice SET) permet d’identifier  les transferts de métaux ainsi que  leur  intensité et  lister  les 
sites selon leur priorité de gestion. L’influence des paramètres du sol ayant été mise en évidence sur 
l’accumulation  de  métaux  après  28  jours  d’exposition,  nous  avons  décidé,  pour  affiner  la 
caractérisation  de  la  biodisponibilité  des  métaux  pour  l’escargot,  d’étudier  les  cinétiques 
d’accumulation  sur  trois  sites  industriels  fortement  contaminés  en  métaux  du  programme 
Bioindicateurs 2 (Metaleurop, SHSE et Auzon). La disparité de l’influence des paramètres des sols sur 
la  biodisponibilité  des  métaux  (estimée  grâce  aux  flux  d’assimilation)  entre  une  exposition  au 
laboratoire (influence très forte du pH, (Pauget et al., 2011)) et une exposition in situ (influence de la 




contaminés  en  provenance  du  site  de  Metaleurop.  Puis  nous  avons  cherché  à  prédire  la 
biodisponibilité du Cd, du Pb et du Zn par des extractants chimiques (estimateurs de la disponibilité 
environnementale)  afin  d’étudier  la  possibilité  de  s’affranchir  des  mesures  biologiques  et  pour 
identifier les différentes fractions du sol dans lesquelles les métaux sont disponibles pour l’escargot. 










I.1.  Apports  de  la  thèse  pour  la  compréhension  des  paramètres  influençant 
l’accumulation et la biodisponibilité  métaux pour l’escargot 
I.1.a.  Comparaison  des  influences  des  paramètres  des  sols  in  situ  et  au 
laboratoire sur la biodisponibilité des métaux  
L’analyse  des  cinétiques  d’accumulation  in  situ  et  en  laboratoire  révèle  des  différences  quant  à 
l’influence des paramètres du sol sur  la biodisponibilité des métaux pour  l’escargot  (Figure 46). En 
effet, sur  le terrain, une augmentation de  la CEC provoque une diminution de  la biodisponibilité du 
Cd tandis qu’elle augmente celle du Pb (Partie B, chapitre 3, Tableau 14). Cette augmentation de  la 
biodisponibilité du Pb n’était pas attendue car une augmentation des sites de fixations des métaux 
dans  les  sols  auraient  normalement  dû  diminuer  leur  mobilité  et  donc  leur  biodisponibilité 

































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































Concernant  les autres paramètres des  sols, nous avons vu qu’en  laboratoire, nous avions  identifié 
une  influence nette du pH et des oxydes de  fer et d’aluminium alors que  lors de  l’exposition des 
escargots  sur  le  terrain  aucun  de  ces  paramètres  n’a  pu  être  identifié  (Figure  46).  L’absence 
d’influence  des  paramètres  des  sols  sur  la  biodisponibilité  et  l’accumulation  des  métaux  chez 
l’escargot a également pu être mise en évidence lors d’une expérimentation en bioindication passive 
d’escargots de la même espèce sur des sols du site de Metaleurop (Mourier et al., 2011).  
Toutes  ces  différences  montrent  que  l’extrapolation  de  données  issues  d’expérimentation  en 
laboratoire pour expliquer la biodisponibilité des métaux in situ est délicate car on ne considère pas 








fer  et  d’aluminium  auraient  tendance  à  faciliter  l’accumulation  du  Pb  et  du  Zn  (respectivement). 
Cependant,  même  si  l’influence  de  ces  paramètres  sur  l’accumulation  est  nette  et  significative, 
l’accumulation des métaux n’est expliquée au maximum qu’à 56% pour  le Pb par  la concentration 
totale du sol et certaines de ses caractéristiques physico‐chimiques  (Tableau 10),  laissant supposer 
que  d’autres  paramètres  interviennent  dans  la modulation  de  la  biodisponibilité.  L’influence  des 
sources  de  contamination  ainsi  que  des  paramètres  des  sols  ayant  été  mise  en  évidence  sur 
l’accumulation après 28 jours d’exposition, il était donc nécessaire de caractériser ces influences sur 
les flux et les transferts de métaux, c’est pourquoi nous avons réalisé trois études cinétiques.  
La première  (Partie B, Chapitre 3),  in situ sur  trois sites  industriels du programme Bioindicateurs 2 
(Auzon, Metaleurop et SHSE), a permis de caractériser la biodisponibilité des métaux pour l’escargot 
ainsi  que  de mettre  en  évidence  l’influence  des  paramètres  des  sols  sur  la  biodisponibilité  des 
métaux. Cette étude a également soulevé  la question de  l’influence des sources de contamination 
sur  la  biodisponibilité  des  métaux  et  dans  quelle  mesure  les  paramètres  des  sols  modulent  la 
contribution et la biodisponibilité des métaux de chaque source.  
Les deux études suivantes visaient donc à répondre à ces questions. Réalisées en laboratoire elles ont 
permis pour  la première de quantifier  la  contribution de  la  source  sol et de  la  source plante  à  la 
biodisponibilité  des  métaux  ainsi  que  d’estimer  l’influence  des  paramètres  du  sol  sur  cette 
contribution (Partie C, Chapitre 1) et pour  la seconde de déterminer  l’influence des paramètres des 
sols sur des sols contaminés du site de Metaleurop  (Partie C, Chapitre 2). Cette seconde étude en 
laboratoire  ayant pour  seule  source de  contamination  le  sol nous  a permis de nous  affranchir de 
l’influence  des  sources  de  contamination  sur  la  biodisponibilité  des métaux  et  de  déterminer  les 
pools disponibles du sol du Cd, du Pb et du Zn pour l’escargot.  
L’influence  des  sources  de  contamination  sur  la  biodisponibilité  des  métaux  ayant  été  mise  en 
évidence  en  laboratoire,  il  nous  est  apparu  intéressant  de  voir  si  l’ajout  des  concentrations  en 




nos modèles prédictifs  in  situ. Nous  avons développé de nouvelles  équations mettant  en  relation 
l’accumulation et l’assimilation (a) de métaux dans les escargots avec (i) les concentrations totales en 
métal  du  sol  puis  (ii)  les  concentrations  en métaux  dans  le  végétaux,  puis  nous  avons  identifié 
l’influence  des  paramètres  du  sol  sur  l’accumulation  et  la  biodisponibilité  des métaux.  Pour  finir, 
nous    avons  cherché  à  déterminer  des  équations  prédictives  de  l’accumulation  et  des  flux 
d’assimilation  des métaux  en  couplant  concentration  en métal  dans  le  sol  et  dans  les  plantes  et 
caractéristiques  physico‐chimiques  des  sols  (Tableau  28  pour  l’accumulation  et  Tableau  29  pour 
l’assimilation).  
NB :  les  valeurs  de  concentrations  dans  les  plantes  utilisées  correspondent  à  la  médiane  des 
concentrations en métaux de plusieurs espèces échantillonnées sur  l’ensemble de chaque modalité 
et  non  au  sein  de  chaque  microcosmes  ce  qui  constitue  un  facteur  d’imprécision.  L’ajout  des 
concentrations en métaux dans  les plantes comme variable explicative a permis de mieux expliquer 
l’accumulation du Cd et du Zn dans  les escargots. En effet,  les estimations de  l’accumulation de ces 
deux métaux estimées grâce à la concentration totale et aux paramètres des sols sont améliorées de 
21 et 16%  (pour  le Cd et  le Zn,  respectivement) en ajoutant  la  concentration en métaux dans  les 
plantes.  De  plus,  dans  le  Tableau  29,  nous  pouvons  voir  que  la  biodisponibilité  du  Cd,  qui  était 
expliquée par la concentration totale du Cd dans les sols couplée aux paramètres des sols à 71%, est 
expliquée  à  64%  par  la  concentration  en  Cd  dans  les  végétaux.  La  concentration  en  Cd  dans  les 
végétaux  serait  donc  un  bon  indicateur  de  la  biodisponibilité  du  Cd  pour  les  escargots  (et 
inversement). L’influence significative de la source plante sur l’accumulation et la biodisponibilité du 
Cd  chez  C.  aspersus  a  déjà  été  démontrée  auparavant  (Scheifler  et  al.,  2006)  lors  d’une 
expérimentation en laboratoire avec de la laitue.  
Pour  le Pb, de manière surprenante,  la concentration en métaux dans  les plantes se révèle être un 
meilleur  indicateur de  son accumulation dans  les viscères des escargots que  sa  teneur dans  le  sol 
(r²adj  =  0.52  contre  0.37,  Tableau  28).  De  plus,  la  concentration  dans  les  plantes  couplée  aux 
paramètres des sols permettent d’expliquer 82% de  la variation de son accumulation  tandis que  la 
concentration en Pb du sol couplée aux paramètres des sols ne permet d’expliquer que 61% de cette 
variation. Cependant, sa concentration dans les plantes est elle‐même expliquée à 82% par la teneur 
en Pb dans  le sol couplée aux paramètres des sols  (donnée non montrée). De même,  l’ajout de  la 













métal.  Il  est  également  possible  qu’in  situ  le  pool  de métaux  disponibles  soit  différent  de  celui 
déterminé au  laboratoire  (conditions expérimentales modifiant  la  répartition des métaux entre  les 
phases  solide  et  liquide).  Cependant,  il  n’est  pas  exclu  que  la  contribution  des  végétaux  à 
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l’accumulation et à  la biodisponibilité du Pb dans  les viscères  joue un rôle plus  important que celui 
mesuré en laboratoire, la présence de poacées ou d’orties (espèces hyperaccumulatrices de métaux) 




Pour  l’As  et  le  Cu,  les  concentrations  en métaux  dans  les  plantes  ne  permettent  par  d’améliorer 
l’estimation des concentrations accumulées de ces deux métaux (Tableau 28). La concentration en As 







corrélation entre  l’accumulation de Cr et ces dernières et qu’avec  la concentration  totale en Cr du 
sol.  Cependant,  il  apparait  que  les  concentrations  en  Cr  dans  les  plantes  et  dans  les  sols  sont 












I.2.  Apports de  la thèse pour  l’évaluation des risques résultants de  la contamination 
des sols 
I.2.a.  Estimation de la biodisponibilité par des méthodes chimiques 
Aujourd’hui  de  nombreuses  études  ont  porté  sur  la mise  en  place  de mesures  chimiques  de  la 
biodisponibilité des métaux pour différents organismes  (Peijnenburg et al., 2007;  ISO 17402, 2008; 
Roulier et al., 2008; Smith et al., 2010; Mourier et al., 2011; Pauget et al., 2011). Cependant, à l’heure 
actuelle  le  nombre  de méthodes  chimiques  validées  pour  divers  couple  (métal‐organismes  reste 
limité  (van  Gestel,  2008).  Lors  d’une  expérimentation  préliminaire,  nous  avions mis  en  évidence 
grâce  à  l’utilisation  des  taux  d’absorption  (k1),  que  ni  la  concentration  totale  ni  la  concentration 
extraite  au CaCl2 ne permettait d’estimer  la biodisponibilité du Cd et du Pb  (Pauget et  al., 2011). 
Cependant,  cette  étude  a  été  réalisée  sur  des  sols  artificiellement  contaminés  et  donc  peu 
représentatifs de  la réalité. C’est pour cette raison que nous avons cherché à étudier  la capacité de 
sept méthodes chimiques d’estimation de la disponibilité environnementale (i.e. fraction des métaux 
supposée biodisponible) à prédire  la biodisponibilité du Cd, du Pb et du Zn de  sols  issus d’un  site 
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contaminés. Cette méthode nous a permis de mettre en évidence que  la biodisponibilité  (i.e.  flux 
d’assimilation,  a)  du  Cd  et  du  Pb  pour  l’escargot  pouvait  être  estimée  respectivement  par  la 
concentration  extraite  à  l’EDTA  et par  la  concentration  totale  alors que pour  le  Zn,  aucune ne  le 
permettait. Nous en avons donc conclu qu’il n’existait pas de méthode générale d’estimation de  la 









dans  les sols, nous avons donc cherché à voir si  la concentration totale ou  la concentration extraite 
au CaCl2 du sol permettait de prédire la biodisponibilité des métaux (Figure 45). L’absence de relation 
entre flux d’assimilation et concentration totale (Figure 45) nous permet de dire que la concentration 
totale  n’est  pas  un  bon  estimateur  de  la  biodisponibilité  du  Cd  et  du  Pb  in  situ  pour  l’escargot 
contrairement  à  ce  qui  avait  déterminé  en  laboratoire  lorsque  le  sol  était  la  seule  source  de 
contamination (Partie C, Chapitre 2, Tableau 26). Les différentes sources de contamination telles que 
















































































Cd tot (mg kg‐1) Cd CaCl2 (mg kg‐1)
Pb tot (mg kg‐1) Pb CaCl2 (mg kg‐1)
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le sol,  les végétaux  (etc.) ainsi que  les différences d’exposition précédemment soulevées  jouent un 
rôle  très  important dans  la biodisponibilité  in  situ des métaux  renforçant ainsi  l’idée que mesurer 




extractible au CaCl2 peut être expliquée par  la présence de végétaux contaminés durant  l’étude  in 
situ., Sachant que les concentrations en métaux dans les végétaux peuvent être estimées par le CaCl2 
(Meers  et  al.,  2007a)  et  que  les  végétaux  sont  la  principale  source  de  Cd  pour  les  escargots,  la 
corrélation  entre  biodisponibilité  du  Cd  et  concentration  extraite  au  CaCl2  représenterait  donc  la 
corrélation entre la biodisponibilité du Cd et celle des plantes. 
I.2.b.  Evaluation du transfert de métaux in situ : l’indice SET 
La  multitude  de  paramètres  à  prendre  en  compte  pour  prédire  l’accumulation  et  la 
biodisponibilité des métaux pour l’escargot nous a donc conduits à l’élaboration d’une méthodologie 
intégrative  de  ces  paramètres  pour  évaluer  des  transferts  de  métaux  supérieurs  à  la  normale : 
l’indice SET. Cette méthode, basée sur une mesure biologique globale des transferts de métaux aux 
escargots exposés au sein d’un site à toutes  les sources de contamination et aux aléas climatiques, 
permet de visualiser  la biodisponibilité des métaux en  intégrant tous  les paramètres qui  la module. 
Cette méthodologie permet de caractériser  les transferts de métaux dans  le but de hiérarchiser  les 
sites selon leur risque global de transfert de cinq métaux (trois non essentiels et deux essentiels) et 
d’un métalloïde  (Figure  46).  Elle  a  permis  de mettre  par  exemple  en  évidence  une  absence  de 
transfert sur un site  industriel bien que ses sols soient contaminés en plusieurs métaux notamment 
le  Cd,  le  Pb  et  l’As.  L’établissement  des  CIRef  constitue  un  nouvel  outil  présentant  de multiples 
intérêts pour les études d’évaluation des risques. En effet, cette mesure biologique du risque intègre 




Au  début  de  cette  thèse,  de  nombreux manques  ont  été  soulevés  comme  l’absence  de  prise  en 
compte des paramètres des sols dans  les études d’évaluation des risques,  le manque de référentiel 
de concentration interne des escargots utilisés en bioindication active… 
Les études que nous  avons menées  tant  in  situ qu’au  laboratoire nous ont permis de  fournir des 





étude nous a permis de déterminer des concentrations  internes de référence (CIRef) pour  le Cd,  le 
Pb,  l’As,  le Cr,  le Cu et  le Zn grâce à  l’exposition d’escargot sur  les sites non contaminé en métaux 
(Figure  46,  1).  Ces  CIRef  sont  la  pierre  angulaire  de  la méthodologie  SET  (Somme  des  Excès  de 
Transfert)  développée  au  cours  de  cette  thèse.  Cet  outil  proposant  des  notes  représentatives  du 
risque  de  transfert  global  de métaux  (SETplot  et  SETsite)  permettra  de  répondre  aux  attentes  des 
139 
 
politiques  publiques  quant  au  développement  d’outils  permettant  d’identifier  les  risques  liés  aux 
métaux. De plus cette méthodologie basée sur une mesure réelle de la biodisponibilité des métaux et 
non plus sur  les concentrations totales des métaux dans  les sols permettra de quantifier  l’efficacité 
des méthodes de gestion des sites et sols pollués par comparaison des notes de SET avant et après 
remédiation.   
L’étude  des  cinétiques  d’accumulation  in  situ,  a  permis  de  renseigner  pour  la  première  fois  la 
biodisponibilité de l’As et du Sb via les flux d’assimilation et les taux d’excrétion. Cette étude met en 
avant la faible biodisponibilité de ces deux métalloïdes sur des sols pourtant fortement contaminés. 
L’absence de corrélation entre  leur  flux d’assimilation avec  la concentration  totale  indique que  les 
escargots  n’ont  pas  accès  à  la  totalité  de  ces  contaminants  dans  les  sols.  De  plus,  l’absence 









l’As  et du  Sb,  l’influence des paramètres des  sols  a  été  étudiée  in  situ.  Les différences observées 
entre  labo et terrain (Figure 46, 2) résultent   de  la variabilité de  l’exposition (condition climatiques, 
sources  de  contamination…)  et  que  le  choix  des  approches  (terrain  ou  laboratoire)  doit  petre 
réfléchit selon  les questions posées  (Tableau 30). De  la mise en relation de  l’accumulation et de  la 
biodisponibilité des métaux avec la concentration en métaux dans les plantes, nous avons tiré que la 
contamination des plantes était  importante à prendre en  considération pour  certains métaux  lors 
d’études de  la biodisponibilité  in situ bien que  les concentrations en métaux et  les caractéristiques 







































variation  du  flux  d’assimilation  du  Cd  mais  ne  permettait  pas  d’expliquer  les  variations  de  la 
biodisponibilité  du  Pb.  Il  a  été  démontré  en  laboratoire  (Partie  C,  Chapitre  2)  que  l’escargot  est 
capable d’assimiler  les métaux  fortement  liés à  la phase solide du sol bien que que  l’influence des 
paramètres des sols restait significative.  
II.2.  Aide  à  la  sélection des outils utilisés  au  cours  de  la  thèse pour  répondre  à 
diverses questions de l’ERE 
Au  cours  de  cette  thèse,  deux  conditions  expérimentales  (terrain  et  laboratoire)  ainsi  que  deux 
méthodes de mesures de la biodisponibilité (statique et cinétique) ont été utilisées. Cette partie vise 





conditions  expérimentales  pour  répondre  le  plus  précisément  à  l’objectif  fixé.  En  effet,  pour 
caractériser la biodisponibilité des métaux pour un bioindicateur donné (voir même un couple métal‐
bioindicateur),  il apparait qu’une mesure  in situ soit  la meilleure solution. En effet, sur  le terrain,  le 
bioindicateur  est  soumis  à  l’ensemble  des  paramètres  modulant  la  biodisponibilité  comme  les 
paramètres  des  sols  (modulant  la  mobilité  des  métaux),  le  climat  (modulant  l’activité  du 
bioindicateur),  les  sources de  contribution  (biodisponibilité des métaux différentes d’une  source à 
l’autre),…  La mesure  in  situ  apparait  donc  comme  intégratrice  et  reflétant  la  biodisponibilité  des 
métaux  la plus représentative de  la réalité. Cependant, si on souhaite comprendre  les mécanismes 
modulant  la biodisponibilité, une expérimentation  in  situ  s’avère délicate  car  le  grand nombre de 
paramètres  agissant  de  concert  rend  l’interprétation  difficile.  Par  contre,  l’expérimentation  au 
laboratoire permettra d’isoler  le ou  les paramètre(s)  influençant  la biodisponibilité et d’en étudier 
précisément ses mécanismes. 
II.2.b.  Expérimentation statique ou cinétique ? 
Après  avoir  choisit  son  mode  d’expérimentation  (laboratoire  ou  terrain),  il  importe  de  choisir 
d’inclure ou non l’aspect dynamique de la biodisponibilité. Quelque soit le choix, la concentration en 
contaminant dans  les escargots après 28  jours d’exposition  (C28)  sera déterminée. En  fonction des 
moyens  (moyens  financiers et matériels, disponibilité de personnel)  il  sera  toujours préférable de 
choisir  une  expérimentation  cinétique  afin  de  prendre  en  compte  les  aspects  dynamiques  de  la 
biodisponibilité, la vitesse d’entrée du métal dans l’organisme pouvant être une variable importante 
à connaitre pour comprendre  l’effet d’un contaminant sur  l’organisme. Elles permettent également 
d’identifier  les  flux  de  métaux  dans  l’organisme  quand  une  mesure  statique  n’identifie  aucune 









Cependant, même si  les cinétiques d’accumulation sont plus  informatives que  les études statiques, 
ces  dernières  n’en  restent  pas  moins  très  utiles  pour  effectuer  un  premier  screening  de  la 
biodisponibilité et de  l’accumulation des métaux dans  les organismes. De plus,  il est à noter que  le 
pas de temps de prélèvement d’une étude cinétique doit être choisit avec précaution afin de ne pas 
passer à coté d’un flux entrant qui pourrait être masqué très rapidement par une forte excrétion. Il 
est donc primordial de focaliser  l’effort d’échantillonnage sur  les premiers  jours voire  les premières 


























































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































métaux et métalloïdes comme  le molybdène  (Mo),  le mercure  (Hg),  le cobalt  (Co),  le nickel  (Ni),  le 
thallium  (Tl),  l’antimoine  (Sb),  l’étain  (Sn),  le  strontium  (Sr)  (etc.) pourraient être déterminées afin 
d’avoir  un  outil  de  gestion  des  sites  intégrant  la  quasi‐totalité  des  métaux  recensés  comme 




données  sont disponible pourraient  être déterminées.   Ainsi,  l’augmentation du nombre de CIRef 




Au  cours  de  cette  thèse  nous  nous  sommes  focalisés  sur  les  deux  premiers  volets  de  la 
biodisponibilité (i.e. disponibilité environnemental et biodisponibilité environnementale). Cependant, 
suite à la caractérisation de la biodisponibilité des métaux par les flux d’assimilation via les cinétiques 
d’accumulation,  il  serait  intéressant  d’étudier  la  possible  corrélation  entre  vitesse  d’entrée  des 
métaux  dans  l’organisme  et  apparition  d’effets  délétères.  Parmi  le  grand  nombre  de  méthodes 
utilisées pour  identifier  les effets des métaux,  la quantification des cassures des brins d’ADN par  le 
test comète (= Single Cell Gel Electrophoresis (SCGE)) paraissent prometteuses (Button et al., 2010; 
Itziou  et  al.,  2011).  Afin  de  mettre  en  évidence  la  relation  entre  dommage  cellulaire  et  flux 
d’assimilation des cinétiques d’accumulation pourraient être réalisées sur des sols contaminés. Pour 
chaque escargot échantillonné, un volume d’hémolymphe  serait prélevé en vue d’effectuer  le  test 
comète sur les cellules circulantes. Le pourcentage de cassure d’ADN déterminé grâce à la densité de 
la  queue  serait  alors  mis  en  relation  avec  la  vitesse  d’entrée  du  métal  dans  l’organisme. 
L’établissement  d’une  bonne  corrélation  entre  ces  deux  paramètres  pourrait  alors  servir  de  pont 








de  chaque  source  de  contamination  in  situ.  En  effet,  cette  contribution  pourrait  être  variable  en 
fonction du cortège floristique présent et  ingéré par  l’escargot. Il serait donc  intéressant de réaliser 
une étude cinétique d’accumulation des métaux  in  situ en microcosme en exposant des escargots 
aux  végétaux  seuls  (avec  une  grille  surélevée  laissant  passer  la  végétation mais  empêchant  tout 
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Relations  linéaires entre  les  log+1 des médianes des concentrations dans  les viscères des escargots 








































































































































































the  physico‐chemical  properties  of  soil  nor  the  biological  mechanisms  that  modulate  metal 
bioavailability. The aim of this thesis is to study the mechanisms that modulate metal bioavailability 











explanation of 40  to 67% of accumulated metal  in  snails. The addition of other variable  like plant 
contribution  on  snails  contamination  may  improve  the  understanding  of  metal  bioavailability 







In  laboratory, by using an agricultural  field  soil manually modified  (contamination, pH and 
organic matter content) we have determined that the main assimilation source of Pb is the soil (90%) 
whereas the one of Cd is the lettuce (80%). For both meals, a decrease of two‐pH‐unit increases the 
lettuce contribution since an  increase of organic matter content  increases  the soil contribution. By 
using  17  other  soil  coming  from  a  contaminated  site we  identified  pH,  CEC  and  oxides  (iron  and 
aluminium) as modulating parameter of Cd, Pb and Zn bioavailability for snails. For these soils, total 
soil metal concentration and EDTA extractable  fraction are usable to assess respectively Pb and Cd 





metal bioavailability  for  snails  to better model accumulation and assimilation of metal by  snails. As no 












Les  procédures  réglementaires  actuelles  d'évaluation  des  risques  environnementaux  (ERE)  des 
sols  contaminés  par  les  métaux  ne  considèrent  ni  les  propriétés  physico‐chimiques  des  sols  ni  les 
mécanismes biologiques qui  conditionnent pourtant  la biodisponibilité   des  contaminants.  L’objectif de 
cette  thèse  est  l’étude  des  mécanismes  modulant  la  biodisponibilité  des  métaux  pour  l’escargot 







régressions multivariées que  le  carbone  organique  (Corg),  les oxydes  (de  fer  et d’aluminium)  et  la CEC 
modulent l’accumulation du Cd, du Pb, du Cr et du Zn ainsi que l’assimilation du Cd, du Pb. Par contre, les 
paramètres des  sols n’affectent ni  l’accumulation et  l’assimilation de  l’As, ni  l’accumulation du Sb. Ces 
études révèlent la faible biodisponibilité de l’As et du Sb dans les sols des sites étudiés. La concentration 
totale et les caractéristiques des sols permettent d’expliquer 40 à 67% de l’accumulation de métaux dans 
les  escargots.  L’intégration  d’autres  compartiments,  notamment  la  végétation,    pourrait  améliorer  la 
compréhension des variations de biodisponibilité pour les escargots. Ces résultats ont permis de proposer 




ainsi  aider  à  définir  les  priorités  de  gestion  environnementale  non  plus  seulement  sur  la  base  des 
concentrations  totales  en métal  dans  le  sol mais  sur  une  évaluation  biologique  des  risques  intégrant 
l'influence des propriétés du sol sur la biodisponibilité des métaux pour les escargots.  
En  laboratoire, à partir d’un  sol agricole artificiellement modifié  (contamination, pH et  taux de 
matière organique) nous avons déterminé que  la source principale d'assimilation du Pb est  le sol  (90%) 
tandis que celle du Cd est la laitue (80%). Pour ces 2 métaux, une diminution de deux unités de pH du sol 
augmente  la contribution de  la  laitue, tandis qu’une augmentation du taux de matière organique du sol 
augmente la contribution du sol. A l’aide de 17 autres sols issus d’un site contaminé, nous avons observé 
que  le pH,  la CEC et  les oxydes  (Fe et Al) modulent  la biodisponibilité du Cd, du Pb et du Zn pour  les 
escargots. Pour ces   sols,  la concentration totale en métal du sol et  la  fraction extractible à  l’EDTA sont 
utilisables pour évaluer  respectivement  la biodisponibilité du Pb et Cd. Les  résultats obtenus suggèrent 
que  les escargots ont accès à  la  fraction des métaux  fortement  liés à  la phase solide du sol. Pour  le Zn, 
aucune méthode  chimique  seule  ne  permet  d’estimer  sa  biodisponibilité,  cette  dernière  étant  prédite 
seulement en associant la concentration totale et les caractéristiques du sol (pH et oxydes d’Al et de Fe).  
L’ensemble  des  résultats  souligne  la  nécessité  de  prendre  en  compte  les  facteurs  et  les 
mécanismes qui modulent  la biodisponibilité des métaux pour modéliser au mieux  leur accumulation et 
leur assimilation par  les escargots. Aucune méthode chimique unique d’estimation de  la biodisponibilité 
des  métaux  n’ayant  pu  être  déterminée,  nous  préconisons  l’utilisation  de  mesures  biologiques  qui 
reflètent mieux la réelle biodisponibilité. 
Mots‐clés:  escargots,  biodisponibilité,  disponibilité,  métal,  évaluation  des  risques,  cinétiques 
d’accumulation, paramètres du sol, sources de contamination. 
 
